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Denne oppgavens formål var å undersøke om det fantes effekter av miljøgifter på torsk eller
skrubbe fra indre Oslofjord. Markører for biologiske effekter, også kalt biomarkører, ble brukt
til å identifisere og kvantifisere effekter av organiske miljøgifter, spormetaller og
østrogenliknende stoffer. Fisk fra ytre Oslofjord ble brukt som referanse. Metodene som ble
benyttet var kvantifisering av mengde cytokrom P450 1A (CYP1A) protein i lever, måling av
CYP1A proteinets aktivitet (EROD aktivitet) i lever og nyre, kvantifisering av mengde
metabolitter av polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH) i gallen, kvantifisering av
metallotionein (MT) i nyre, måling av aminolevulinsyre dehydratase (ALA-D) aktivitet i røde
blodceller og kvantifisering av vitellogenin i blodplasma.
Det ble totalt samlet inn 55 skrubbe og 60 torsk ved lokaliteter som representerte indre og ytre
Oslofjord. Skrubbe fra indre Oslofjord hadde hadde hatt høyere vekst og hadde høyere
leversomatisk indeks (LSI) enn skrubbe fra ytre Oslofjord, noe som trolig skyldtes forskjeller
i næringstilgang mellom områdene. Skrubbe hadde også stor forskjell i LSI mellom kjønnene,
noe som trolig skyldtes at hunnskrubbe hadde startet forberedelser til gytingen. For torsk
fantes det ingen forskjeller i LSI, selv om det ble funnet ut ved vitellogeninanalysen at
hunntorsk fra Gråøyrenna hadde startet gyteforberedelser.
Både torsk og skrubbe fra indre Oslofjord hadde mer PAH metabolitter i gallen og hadde blitt
eksponert for høyere nivåer av PAH enn fisk fra ytre Oslofjord. Torsk fra lokaliteten midt i
indre Oslofjord (Steilene) hadde en større andel fenantren i gallen enn fisk fra de andre
lokalitetene, noe som tydet på at fisk herfra var eksponert for en større andel PAH fra
forbrenningsprosesser. Mengden CYP1A protein i lever og EROD aktiviteten i nyre var
høyere i fisk fra indre Oslofjord enn i ytre Oslofjord, og for skrubbe var også EROD
aktiviteten i lever høyere i fisk fra indre Oslofjord. For torsk var det derimot ingen forskjeller
i EROD aktiviteten i lever, noe som trolig skyldtes at denne var hemmet i torsk fra indre
Oslofjord. Hemmingen av EROD aktivitet i torsk fra indre Oslofjord kunne skyldes effekter
av metaller, høye nivåer av organiske miljøgifter eller en lavere sensitivitet for eksponering av
organiske miljøgifter. 
Det fantes store kjønnsforskjeller i nivåene av metallotionein. Hunnfisk av torsk og skrubbe
fra ytre Oslofjord hadde høyere MT nivåer enn hunnfisk av torsk og skrubbe fra indre
Oslofjord. For hannfisk fantes det ingen forskjeller mellom lokalitetene. Det fantes også
lokalitetsforskjeller i MT nivå for hunntorsk i indre Oslofjord, noe som trolig var en effekt av
lokalitetsforskjeller i gyteforberedelser. Forskjellen i MT mellom indre og ytre Oslofjord
kunne skyldes en større metallbelastning på fisk fra ytre Oslofjord, men også at opptaket eller
fordelingen av spormetaller i fisk fra indre Oslofjord var lavere på grunn av eksponering for
PAH eller PCB.
Skrubbe og hanntorsk fra indre Oslofjord hadde hemmet ALA-D aktivitet. Skrubbe og
hanntorsk fra indre Oslofjord hadde henholdsvis 59% og 39-45% av ALA-D aktiviteten som
ble målt i skrubbe og hanntorsk fra ytre Oslofjord. Dette var en tydelig effekt av bly på fisk
fra indre Oslofjord. Hos torsk hadde hannfisk kraftigere respons i ALA-D aktivitet enn
hunnfisk, noe som ikke har blitt funnet i andre undersøkelser. Dette kan tyde på at
kjønnshormoner påvirker ALA-D aktivitet i torsk.
Det fantes ingen signifikante effekter av østrogenliknende stoffer i torsk. Belastningen av
østrogenliknende stoffer på torsk i indre Oslofjord er derfor liten.
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Nesten all menneskelig aktivitet fører til utslipp av forurensende stoffer. Det kan være fra
gruvedrift og metallindustri, forbrenning av organisk materiale, bruk av pesticider,
matproduksjon eller produksjon og avfallshåndtering av for eksempel plastikk og betong.
Forurensinger som slippes ut til luft eller vann vil etter en stund ende opp i det marine miljøet.
Havet vil derfor innholde en mengde ulike forurensende stoffer. Noen av disse stoffene kan
være giftige for organismer selv ved lave konsentrasjoner eller de kan oppkonsentreres av
organismene til skadelige konsentrasjoner. Hvis disse stoffene også brytes dårlig ned, kalles
de med en fellesbetegnelse for miljøgifter (SFT 2003).
Indre Oslofjord er en fjord som mottar store mengder antropogent avfall. Oslofjorden har en
grunn terskel rett nord for Drøbak som i denne undersøkelsen danner skillet mellom ytre og
indre Oslofjord. Denne terskelen er på sitt dypeste 19,5 meter, og danner et hinder for
vannutskiftning mellom ytre og indre Oslofjord. Om sommeren dannes det også sjiktninger
som forhindrer vertikal sammenblanding av vannsøylen, noe som skyldes lavt saltinnhold og
høy temperatur i overflatevannet. Disse forholdene fører til at vannet i indre Oslofjord
sirkulerer dårligere, noe som kan føre til store variasjoner i vannkvaliteten. 
Polyklorerte bifenyler (PCB) regnes for å være den mest belastende miljøgiften i indre
Oslofjord. Konsentrasjoner i sediment på opptil 764 µg/kg tørrvekt har blitt registrert, men
generelt minsker belastningen utover fjorden (Konieczny 1994). Konsentrasjonen av PCB i
torsk og skrubbe fra indre Oslofjord har vært markert til sterkt forurenset i henhold til SFT's
klassifiseringssystem (Knutzen et al. 2000). Det finnes store lokale forskjeller i belastningen
av polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH), men konsentrasjoner i sediment i indre
Oslofjord har generelt vært mellom 8-35 mg/kg tørrvekt (Konieczny 1994). Av spormetaller
er det kvikksølv og kadmium som dominerer belastningen i sedimenter. Konsentrasjonen av
kadmium og kvikksølv i sedimentene har vært mellom 0,06-6,20 mg/kg tørrvekt og avtar
generelt utover fjorden. Bly har vist god samvariasjon med kvikksølv og kadmium og har hatt
konsentrasjoner mellom 30-395 mg/kg tørrvekt. Cu har vært i omtrent samme størrelsesorden
som bly. For metaller virker det derimot ikke som konsentrasjonene i fisk følger
belastningsforholdene i sedimentene. For eksempel har konsentrasjonene av kvikksølv i fisk
ligget så vidt over normalverdiene (0,1 mg/kg våtvekt) (Knutzen et al. 2000). I indre
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Oslofjord har også konsentrasjonen av tinnorganiske forbindelser vært høy i fisk (Knutzen et
al. 2000).
Indre Oslofjord er sterkt trafikkert av skip, ferger og småbåter og har i mange år hatt tilførsler
fra avløpssystemer og vassdrag med påvirkninger av industri. Renseanleggene er hovedkilden
til utslipp av miljøgifter foruten PAH og bly til indre Oslofjord, men alle vassdragene i
Osloområdet bidrar også med betydelige tilførsler (Johansen et al. 1995). Sandvikselva har
klart størst vannføring og bidrar særlig med tilførsel av spormetaller, spesielt kvikksølv.
Loelva bidrar spesielt med tilførsel av PCB, mens Akerselva har relativt stor vannføring og
bidrar generelt med betydelige tilførsler av miljøgifter (SFT 2003). Samtlige av disse
vassdragene tilfører også kadmium, krom og sink, og er klassifisert som meget sterkt
forurensede av spormetaller etter SFT's klassifiseringssystem (Johansen et al. 1995). Den
totale tilførselen av PAH til indre Oslofjord domineres av nedfall fra luft, som er ca. 3 ganger
større enn utslippene til fjorden fra renseanleggene (Johansen et al. 1995). Bly er det eneste
spormetallet der tilførselen hovedsakelig kommer fra vassdragene, noe som tyder på at
utslippene av bly kommer fra trafikk og andre diffuse kilder (Johansen et al. 1995; SFT
2003).
Miljøgiftene som slippes ut vil kunne påvirke organismene i havet og bidra til forskjellige
biologiske effekter. Slike biologiske effekter kan være alt fra endringer i metabolismen til
utvikling av kreft eller deformasjoner. Det vil finnes miljøgifter som har sterkere eller svakere
biologisk effekt enn andre, og det vil finnes miljøgifter med effekter som kan motvirke
hverandre. Dersom sammenhengen mellom eksponering for miljøgift og biologisk effekt er
kjent, kan denne biologiske effekten måles og brukes som en indikasjon på eksponering for
miljøgiften (van der Oost et al. 2003). Slike biologiske effekter i organismer som er relatert til
en redusering av helsetilstaden kalles biomarkører (WHO 1993; Peakall 1994; van Gestel et
al. 1996).
Det stilles visse krav til valg av organismene som benyttes i undersøkelser av biomarkører.
Organismene som benyttes må ha vid utbredelse, stor forekomst, være relativt stasjonære, ta
opp miljøgifter og kunne leve i forurensede miljøer. Dette vil si at organismen kan
representere området den kommer fra og at den er lett tilgjengelig. En slik organisme kalles
for en indikatorart (Stich et al. 1976; Goksøyr et al. 1996). I denne undersøkelsen ble det
valgt torsk (Gadus morhua L.) og skrubbe (Platichtys flesus L.) som indikatorarter. Torsk er
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meget vanlig i Norge og er en av våre viktigste kommersielle fiskearter. Torsken i indre
Oslofjord danner en egen separat stamme, genetisk forskjellig fra torskestammer andre steder
på Sør-Østlandet (Knutsen et al. 2003). Stammen i indre Oslofjord kjønnsmodnes ved en
alder på omtrent 3 år og 35 cm lengde, noe som er det tidligste som er observert i Sør-Norge
(Olsen et al. 2004). Generelt gyter kysttorsken i februar – april og oppholder seg som regel i
det samme fjordsystemet hele året, der den også har sine gyteplasser (Salvanes et al. 1992;
Olsen et al. 2004). I indre Oslofjord veksler torskens diett mellom tifotkreps som reker
(mudderreker, dypvannsreker) og krabber, flerbørstemark, krill og slangestjerner, men
fødevalget avhenger også av tilgjengelige byttedyr og torskens størrelse (Hop et al. 1992;
Heggelund 2001). Torsken har en lever rik på fett (40-80%) (Addison et al. 1968; Dey et al.
1983), og er derfor utsatt for akkumulering av fettløselige miljøgifter. Det er utført en rekke
undersøkelser av biomarkører på torsk (Goksøyr et al. 1987; Hylland et al. 1994; Beyer et al.
1996; Aas et al. 2000a; Aas et al. 2001), noe som gjør torsk til en god indikatorart.
Skrubbe er en flatfisk utbredt i hele Øst-Atlanteren og er en meget vanlig bunnfisk i Norge.
Arten er hovedsakelig marin, men kan også leve i brakkvann eller ferskvann. Om sommeren
finnes skrubba grunt på alle bunntyper, mens den om vinteren kan gå ned til ca 120 meters
dyp (Pethon 1989). I Sør-Norge holder skrubba seg innfor et lokalt område hele året og er
altså forholdsvis stasjonær (Hansen 1979). Skrubba tilbringer mye tid nedgravd i sedimentet. I
Oslofjorden består skrubbas føde for det meste av flerbørstemark, men også andre bunndyr
som ulike krepsdyr, slangestjerner, muslinger og småfisk (Wigeland 1975). Skrubba gyter i
tidsrommet februar – august, men stort sett foregår gytingen om våren (Hansen 1979; Pethon
1989). Det er utført en rekke undersøkelser av biomarkører på skrubbe (Eggens et al. 1996;
Goksøyr et al. 1996; Hylland et al. 1996b; Richardson et al. 2001; Kleinkauf et al. 2004a), og
den er derfor også en god indikatorart.
Grove indikasjoner på fiskenes helsetilstand kan måles som leversomatisk indeks (LSI) eller
kondisjonsfaktor (Slooff et al. 1983; Bolger et al. 1989). Disse biomarkørene kan være
nyttige ved en ”screening” for å indikere effekter av miljøgifter eller for å gi informasjon om
fiskenes næringsstatus. Disse biomarkørene blir også sterkt påvirket av faktorer som årstid
eller sykdom og er derfor ikke særlig robuste (van der Oost et al. 2003). Næringsstatus kan ha
mye å si for metabolismen i fisk, og må taes hensyn til ved tolking av responser i enzymer
eller enzymsystemer (Lemaire et al. 1992; Jørgensen et al. 1999; Metón et al. 2003).
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Et enzymsystem med bred substratspesifisitet er cytokrom P450 (CYP) systemet. Disse
enzymene kan biotransformere både endogene og eksogene stoffer. Totalt er det beskrevet
814 subfamilier i CYP systemet, og 233 av disse har blitt beskrevet i dyreriket (Nelson 2004).
Cytokrom P4501A (CYP1A) er den eneste av disse subfamiliene som særlig induseres av
aromatiske og/eller klorerte hydrokarboner (Stegeman et al. 1994). Aromatiske og/eller
klorerte hydrokarboner omfatter organiske miljøgifter som PAH, PCB og dioksiner. Det har
blitt beskrevet to medlemmer av CYP1A subfamilien i regnbueørret (Onchorhynchus mykiss),
CYP1A1 og CYP1A3 (Nelson 2004). Disse to medlemmene ser derimot ut til å være så nært
beslektet at de er vanskelig å skille fra hverandre (Gooneratne et al. 1997). Cytokrom P4501A
subfamilien i regnbueørret regnes for å være den grenen innen CYP systemet i fisk som har
divergert mest fra dets felles opphav (Morrison et al. 1995), og det er ikke funnet noen
lignende medlemmer av CYP1A subfamilien i torsk eller skrubbe. Videre i undersøkelsen vil
derfor disse enzymene i torsk og skrubbe bli omtalt på subfamilienivå, som CYP1A.
Regulering av CYP1A i organismen er en av de første målbare effektene etter eksponering for
organiske miljøgifter. Responsen måles som oftest som forskjeller i mengden CYP1A mRNA,
mengden CYP1A protein, eller som forskjeller i den katalytiske aktiviteten til CYP1A
proteinet. Mengden CYP1A protein i fisk ser ut til å reguleres gjennom Ah1 reseptoren på
samme måte som i pattedyr (Hahn et al. 1995). Ligander som bindes til Ah-reseptoren
transporteres da til kjernen og fungerer som en transkripsjonsfaktor for gener som regulerer
blandt annet CYP1A. Deetylering av etoksyresorufin er spesifikt avhengig av CYP1A
aktivitet, og er nå den mest brukte metoden for måling av CYP1A aktivitet (EROD2 aktivitet)
(Whyte et al. 2000). Responstiden i CYP1A er generelt rask, men avhenger av art,
eksponeringsvei, vanntemperatur og stofftype. I skrubbe kan eksponering for benzo[a]pyren
indusere CYP1A innen 1-2 dager, mens PCB-156 induserer CYP1A innen en uke ved 10°C
(Beyer et al. 1997). Induksjonen av CYP1A etter eksponering for PCB vedvarer også lenger,
noe som trolig skyldes en depot-effekt av PCB i fettvev (Beyer et al. 1997). Mengden CYP1A
protein og EROD aktivitet måles som oftest i leveren, men ekstrahepatiske vev som nyrer,
hjerte og tarmer inneholder også signifikante nivåer av CYP enzymer (Stegeman et al. 1979;
Lindström-Seppä et al. 1981). Av disse har særlig nyrer relativt høy CYP aktivitet
(Lindström-Seppä et al. 1981). Det finnes også korrelasjoner mellom forandringer i mengde





og aktivitet av CYP1A og utvikling av leverkreft i flere fiskearter (Malins et al. 1985; Myers
et al. 1994; Johnson et al. 1998; Myers et al. 1998). Dette gjør forandringer i mengde og
aktivtet av CYP1A til en biomarkør for effekter av aromatiske og/eller klorerte
hydrokarboner. 
Polysykliske aromatiske hydrokarboner som taes opp av fisk metaboliseres i leveren og
skilles ut til gallen som konjugerte forbindelser. Konjugering til glukuronsyre regnes for å
være den viktigste utskillingsveien i fisk, men også sulfatering og konjugering til glutation
kan finne sted (George 1994). Metabolismen av PAH i fisk er rask, og innholdet av PAH-
metabolitter i gallen viser god korrelasjon til eksponering for PAH, både i forhold til dose og
eksponeringens varighet (Jimenez et al. 1987; Collier et al. 1991; Brumley et al. 1998).
Mengden metabolitter i gallen økes signifikant allerede 12 timer etter eksponering og forblir
forhøyet omtrent en uke (Aas et al. 2000a). Pyrenmetabolitter i gallen benyttes ofte som
markør for den totale metabolismen av PAH forbindelser, da som 1-hydroksypyren (Krahn et
al. 1987; Ariese et al. 1993). Sammenhengen mellom 1-hydroksypyrennivåer i galle og
konsentrasjonen av PAH i sedimenter er proporsjonale og positivt korrelert (Hosnedl et al.
2003). Derfor gir kvantifisering av PAH metabolitter i gallen, særlig 1-hydroksypyren, en god
indikasjon på belastningen av PAH innenfor den siste uken før prøvetaking.
Som biomarkør for spormetalleksponering benyttes metallotionein (MT). Metallotionein er en
gruppe proteiner som har lav molekylvekt, er varmestabile og har et meget høyt
cysteininnhold (~30 %) (Hylland et al. 1994). De har en særlig stor evne til å binde metaller,
men antas også å ha en rolle som antioksidanter (Hogstrand et al. 1991; Viarengo et al. 2000).
Metallotionein er trolig den viktigste lagrings- og forsyningsplassen for essensielle metaller
som Cu og Zn (Roesijadi 1992). Metallotionein finnes i de fleste vev, men har hos torsk størst
konsentrasjon i lever og hjerne (Hylland et al. 1994). Reguleringen av MT i nyrene ser
derimot ut til å være mindre sensitiv for påvirkning av andre faktorer enn MT i leveren (Gerpe
et al. 2000). Induksjonen av MT viser gode korrelasjoner til både dose og tid etter
eksponering av spormetaller som Zn, Cd, Hg og Cu selv om responstiden kan være lang (over
tre uker) (Hogstrand et al. 1991; Beyer et al. 1997; Castaño et al. 1998). I pattedyr induseres
MT også av stoffer som cytokiner, antibiotika eller etanol, men i fisk ser induksjonen av MT




Bly, et metall med bred toksisk virkning, hemmer den enzymatiske aktiviteten til δ-
aminolevulinsyre dehydratase (ALA-D) (Hodson 1976; Hodson et al. 1977). ALA-D er et
enzym som katalyserer det andre trinnet i hemsyntesen, der to molekyler aminolevulinsyre
(ALA) kondenseres til ett molekyl porfobilinogen (PBG). PBG er byggesteinen for proteiner
som hemoglobiner og forskjellige cytokromer. I pattedyr og fugl kan hemming av ALA-D
aktiviteten føre til anemi, men slike skadelige effekter etter hemming av ALA-D observeres
ikke i fisk (Larsson et al. 1985). Hemmingen av ALA-D i fisk relateres derfor til de kjente
skadelige langtidseffektene av bly som kan være neurotoksisitet (sort hale) eller misdannelser
i benvev (Hodson et al. 1978; Hodson et al. 1984; Larsson et al. 1985; Haux et al. 1989).
Hemmingen av ALA-D i fisk inntreffer raskt, innen 1-2 dager, og viser en klar dose-respons
for blyeksponering (Hodson et al. 1982). Responsens halveringstid avhenger av hvor mye bly
som har akkumulert i vevene i organismen. En blyeksponering som har vart lenge kan føre til
en hemming av ALA-D aktivitet i lang tid selv om fisken ikke lenger eksponeres for bly
(Hodson et al. 1977; Johansson-Sjöbeck et al. 1979). Ployklorerte bifenyler eller spormetaller
som kadmium, kobber, sink og kvikksølv har ingen kjent virkning på ALA-D aktivitet i blod
in vivo (Westman et al. 1975; Hodson et al. 1977). Forandringer i ALA-D aktivitet regnes
derfor som en spesifikk biomarkør for blyeksponering.
Antropogene stoffer som påvirker reproduksjonen i fisk kan være et problem i områder med
stor belastning av forurensing. Østrogener og antiøstrogener er hormoner som påvirker
reguleringen av reproduksjonssyklusen. Stoffer som østradiol og testosteron er de naturlige
hormonene, mens stoffer som interfererer med virkningen av disse, kalles hormonforstyrrende
stoffer. Østradiol stimulerer leveren til å syntetisere vitellogenin (VTG). Vitellogenin,
forløperen til eggeplommeprotein, er et glykoprotein som syntetiseres i leveren i hunndyr i
alle ovipare vertebrater etter østrogenpåvirkning (Emmersen et al. 1976; Mommsen et al.
1988). Genet for VTG finnes også i hanndyr, men uttrykkes vanligvis ikke (Solé et al. 2000).
Ett unntak er rødspette (Pleuronectes platessa), der hanner har et høyere østrogennivå i
blodplasma enn hanner av andre flatfisk (Scott et al. 2000). De har derfor også et naturlig, lavt
vitellogeninnivå. Til tross for dette ser induksjonen av vitellogenin i ungfisk ut til å fungere
som biomarkør for slike effekter også i denne arten (Craft et al. 2004). Økning av VTG-nivåer
i hannfisk og ungfisk skyldes eksponering for østrogenliknende stoffer (Sumpter 1995). Et økt
vitellogeninnivå i hannfisk kan føre til nyresvikt og hemming av gonadevekst (Herman et al.
1988; Gimeno et al. 1996). Sammenhengen mellom eksponering for slike hormonforstyrrende
stoffer og skader både på individ og populasjonsnivå begynner derfor å bli godt dokumentert.
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Endringer i nivået av VTG i hannfisk og ungfisk regnes derfor som en biomarkør for effekter
av østrogen og østrogenliknende stoffer.
Denne oppgavens formål var å undersøke om det fantes effekter av miljøgifter på torsk eller
skrubbe fra indre og ytre Oslofjord. Dette innebar å undersøke:
• Finnes det effekter av organiske miljøgifter i skrubbe eller torsk fra indre og/eller ytre
Oslofjord?
• Finnes det effekter av spormetaller i skrubbe eller torsk fra indre og/eller ytre
Oslofjord?
• Finnes det effekter av østrogenliknende stoffer i torsk fra indre og/eller ytre Oslofjord?
• Er det forskjeller i miljøgift-belastningen for fisk fra indre Oslofjord sammenliknet
med fisk fra ytre Oslofjord?
Som biomarkører for effekt av organiske miljøgifter ble det målt forandringer i mengde
CYP1A protein i lever og EROD aktivitet i lever og nyre. Som biomarkør for effekt av
spormetaller generelt ble det målt forskjeller i mengden av metallotionein i nyre. Som
biomarkør for bly ble det målt forskjeller i aktiviteten av enzymet aminolevulinsyre
dehydratase (ALA-D). Som biomarkør for effekter av østrogenliknende stoffer ble det målt
forskjeller i eggeplommeproteinet vitellogenin i hanntorsk.
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2. Materiale og Metoder
2.1 Valg av stasjoner
Torsk ble fanget ved tre lokaliteter i indre Oslofjord: Killingen i Lysakerfjorden, Steilene og
Gråøyrenna. Disse lokalitetene er spredt fra nord til sør i indre Oslofjord og regnes å
representere populasjonen av torsk i indre Oslofjord (Figur 2.1).
Figur 2.1. Kart over indre Oslofjord med fangstlokaliteter.
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Torsk fra ytre Oslofjord ble fanget i Langesundsfjorden i november 2001 og transportert til
NIVAs forskningsstasjon på Solbergstrand. Der ble de oppbevart i tanker og fôret med reker i
ett år før prøvetakingen fant sted. Vanninntaket til oppbevaringstankene var på 60 m dybde
utenfor stasjonen, som ligger rett sør for Drøbak og Drøbaksterskelen. På grunn av denne
behandlingen representerer ikke torsk fra ytre Oslofjord noe spesifikt område, men ble
benyttet som antatt "ren" fisk.
For skrubbe ble det valgt en lokalitet i indre Oslofjord og en lokalitet i ytre Oslofjord. I indre
Oslofjord ble skrubbe fanget ved Killingen i Lysakerfjorden. I ytre Oslofjord ble skrubbe
fanget i Hubukta ved Fredrikstad. Hubukta ligger nord i Hvalerområdet, som er et
gruntvannsområde på østsiden av Ytre Oslofjord. Bukta er grunn (6-7 m) med mudderbunn.
Vesterelva, som er den delen av Glomma med minst vannføring, har utløp forbi Hubukta.
Forurensingssituasjonen i Hvalerområdet har forbedret seg betraktelig fra 1980 til 1994,
særlig med hensyn på spormetaller som kadmium og kvikksølv (Helland 1996). Sedimenter i
området har hatt moderate til lave verdier av metaller, med unntak av kobber som har blitt
funnet som markert forurensing over hele området (Helland 1996). De fleste undersøkte
lokaliteter i Hvalerområdet har vist moderat forurensing av PCB og PAH. Leira, som er
området utenfor Hubukta, har hatt laveste konsentrasjon av PCB i sedimentprøver (8 µg/kg),
mens konsentrasjonen av PAHer (1200 µg/kg) har vært uforandret fra 1980 til 1994 (Helland
1996). Skrubbe fra Hubukta har tidligere blitt brukt i undersøkelser av biomarkører og har hatt
relativt lav belastning av miljøgifter (Christensen 1996; Nissen-Lie 1997).
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2.2 Innsamling av prøver
Det ble totalt samlet inn 55 skrubbe og 60 torsk til denne undersøkelsen (Tabell 2.1). Torsk
fra ytre Oslofjord, Steilene og Gråøyrenna ble fanget med trål, mens torsk fra Killingen ble
fanget med garn. Det ble kun fanget fire torsk ved Killingen og det var ingen store alders-
eller størrelsesforskjeller mellom torsk fra Killingen og fisk fanget andre steder i indre
Oslofjord. Disse ble derfor slått sammen med torsk fra Steilene og danner en felles lokalitet i
denne undersøkelsen: Steilene/Killingen. Skrubbe ble fanget med garn i både ytre og indre
Oslofjord.
Tabell 2.1. Antall fisk av hvert kjønn som ble fanget ved de forskjellige lokalitetene.
Indre Oslofjord Ytre Oslofjord
Killingen Gråøyrenna Steilene Solbergstrand Hubukta
♀ Skrubbe 17 20
♂ Skrubbe 9 9
♀ Torsk 3 5 4 16
♂ Torsk 1 9 8 14
Prøvene ble samlet i løpet av november 2002. På hver toktdag ble vanntemperatur,
saltholdighet og fangstdybde målt (Tabell 2.2). Målingene for indre Oslofjord ble gjort på
Steilene. Ved innsamling av skrubbe i Hubukta 15/11-02 ble ikke vanntemperatur eller
saltholdighet notert. Derfor er vanntemperaturen for Hubukta hentet fra temperaturmålinger
samme dag fra Color Festival.
Tabell 2.2. Oversikt over temperatur, saltholdighet og dybde på fangststedene.
Temperatur (°C) Saltholdighet (‰) Dybde (m)
Steilene 6/11-02 7,9 33,1 50-60
Killingen 7/11-02 6,4 29,7 5-20
Gråøyrenna 6/11-02 7,9 33,1 50-60
Solbergstrand 22/11-02 7,4 33,5 0-2
Hubukta 15/11-02 7 - 6-7
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All fisk ble avlivet med et slag til hodet. Deretter ble lengde og vekt bestemt. Se vedlegg 1 og
2 for rådata for henholdsvis skrubbe og torsk. Fiskene ble så undersøkt for utvendige
parasitter og skader/sykdommer.
Blodprøver ble tatt fra kaudalvenen med en sprøyte (kanylediameter 0,5 mm) som var
forbehandlet med proteasehemmeren aprotinin og antikoaguleringsmiddelet heparin. Prøvene
ble oppbevart maksimum 5 minutter på is før de ble sentrifugert ved 1000 x g i 5 minutter for
separering av plasma og blodceller. Plasma ble suget av med en pasteurpipette, overført til
kryorør og frosset ned på flytende nitrogen. Blodcellene ble frosset ned på flytende nitrogen i
eppendorfrør.
Buken ble så åpnet og galleprøve tatt umiddelbart slik at den ikke skulle forurense leveren. Så
mye galle som mulig ble suget ut med sprøyte (kanylediameter 0,4 mm) og frosset ned i
eppendorfrør på flytende nitrogen.
Leveren ble så dissekert ut og veid. Farge, konsistens og eventuelle parasitter ble notert. Tre
parallelle prøver tatt fra hver lever. Disse ble tatt så nær portalvenene som mulig, da det ble
antatt at dette området får størst belastning fra blodbanen og dermed også størst belastning av
eventuelle miljøgifter. Leverprøvene ble forsøkt å tilsvare 1 gram våtvekt. Alle leverprøver
ble overført til kryorør og frosset ned på flytende nitrogen.
Fiskenes kjønn ble bestemt før innvoller og svømmeblære ble kastet og membraner fjernet for
å komme til nyrene. En nyreprøve ble skrapet ut med spatel, overført til kryorør og frosset på
flytende nitrogen. Det ble tatt kun en parallell siden nyrestørrelsen var svært varierende og
ofte hadde lite tilgjengelig volum. Også for nyre ble det forsøkt å tilnærme 1 gram våtvekt.
Otolittene ble så tatt ut for aldersbestemmelse.
Alt innsamlet materiale ble merket med tallkoder. Dette ble gjort for at analysene skulle
kunne gjennomføres uten kjennskap til prøvens opprinnelsessted. Dette gjorde at alle prøver





Fiskenes alder ble bestemt ved telling av hyaline og opake soner på otolittene (Williams et al.
1974). Beinfisk har tre par otolitter: lapillus, astariscus og sagitta. Sagitta, som er de største,
ble tatt ut ved åpning av kraniet og benyttet til aldersbestemmelsen. De hyaline sonene blir
lagt til otolittene om vintersesongen, og derfor ble alderen satt til antallet hyaline soner.
Metoden var lik for begge arter, men usikkerheten noe større ved bestemmelsen av skrubbe.
Dette var på grunn av den noe høyere alderen og at veksten blir tregere når fisken blir
kjønnsmoden (Williams et al. 1974). Avstanden mellom opake og hyaline soner blir dermed
liten, og noen ganger vanskelig å skille fra hverandre.
Otolitter av torsk ble brukket, pusset, lett brent med bunsenbrenner og penslet med glyserol.
De ble deretter satt med bruddflaten opp i en leirklump og sonene telt under sidelys og lupe.
Dersom man ikke får med otolittkjernen i bruddet, det vil si at man ikke brekker den midt på,
vil man kunne underestimere alderen. Dette har vist seg å være den største
usikkerhetsfaktoren ved denne metoden (Williams et al. 1974). Det var vanskelig å få til et
slikt rent brudd på otolitter av skrubbe. Derfor ble hele otolitten lagt i en skål med 96% etanol
og sonene telt under lupe og refleksjonslys. Denne metoden fungerte tilfredsstillende, men på
noen individer ble det lettere å skille sonene fra hverandre etter en kort varmebehandling på
bunsenbrenner.
2.4 Leversomatisk indeks og kondisjonsfaktor
Leversomatisk indeks (LSI) er et indirekte mål på hvor stor næringstilgang fisken har. Energi
lagres primært i muskelvev, men ved stort næringsinntak vil leveren øke i størrelse og
lipidinnhold (Tyler et al. 1976; Dossantos et al. 1993; Fahraeus-Van Ree et al. 2003).
Leversomatisk indeks ble regnet ut for alle individer etter formelen LSI = 100 * levervekt /
kroppsvekt (Slooff et al. 1983), og angir leverens prosentandel av fiskens totale vekt.
En kondisjonsfaktor gir forholdet mellom målt vekt og forventet vekt i forhold til fiskens
lengde. Kondisjon kan derfor være et mål på fiskens næringsstatus (Saborowski et al. 1996),
men faktorer som forandring i metabolsk balanse, modningsgrad og bespisning spiller en




Torskens kondisjon ble regnet ut som Fultons kondisjonsfaktor etter formelen KF = 100 * vekt
/ lengde3 (Bolger et al. 1989). Fultons kondisjonsfaktor krever vekst uten forandring av
kroppsproporsjoner (isometrisk vekst), noe som er tilnærmet riktig for torsk.
Ricker (1975) modifiserte Fultons formel til å inkludere allometrisk vekst, noe som gjør seg
gjeldende for de fleste fiskearter. Særlig flatfisk vokser betydelig mer i bredden og dermed
også vekt enn det Fultons kondisjonsfaktor for isometrisk vekst omfatter. Rickers
kondisjonsfaktor har formelen KR = 100 * vekt / lengdeb (Bolger et al. 1989). Konstanten b
bestemmes ved å finne stigningstallet i GM-regresjonen (geometrisk middel regresjon)
mellom log vekt mot log lengde (Ricker 1973). En forutsetning for å bruke denne metoden er
at fiskene fra de forskjellige lokalitetene har et felles stigningstall. Gruppeinndelingen under
sammenlikningen av disse stigningstallene var hunnfisk og hannfisk fra indre og ytre
Oslofjord (Tabell 2.3).
Tabell 2.3. Stigningstall ± standard avvik og skjæringspunkt med y-aksen fra Gm regresjon
på gruppene.
Gruppe GM stigningstall Skjæringspunkt
♀
Indre fjord 3,09 ± 0,02 -2,11
♂
Indre fjord 2,87 ± 0,29 -1,80
♀
Ytre fjord 2,93 ± 0,10 -1,82
♂
Ytre fjord 2,79 ± 0,20 -1,66
Standardavviket til stigningstallet etter GM regresjonen er det samme som etter vanlig lineær
regresjon (Ricker 1973). Student's t-test ble benyttet til å sammenlikne stigningstallene.
Hunnfisk fra indre Oslofjord hadde signifikant høyere stigningstall enn fisk fra alle de andre
lokalitetene (p<0,02). Hunnfisk fra ytre Oslofjord hadde signifikant høyere stigningstall enn
hannfisk fra ytre Oslofjord (p<0,05). Derfor var det ikke mulig å regne ut noe felles





Leverprøvene ble opparbeidet etter metode beskrevet av Dignam (1990). Leverprøvene ble
veid og deretter tilsatt iskald homogeniseringsbuffer (0,1 M K-fosfatbuffer; pH 7,8; 0,15 M
KCl; 1 mM DTT (ditiotreitol); 5% glyserol) til et totalvolum på 5,0 ml. For små prøver (<0,5
g) ble totalvolum satt til 2,5 ml. Prøvene ble så homogenisert på is, 10 repetisjoner, med et
Potter-Elvehjem Teflon® homogeniseringssett og sentrifugert ved 600 x g i 10 minutter ved
4°C. Fett som samlet seg på toppen ble kastet. Supernatanten ble suget av med en
pasteurpipette og overført til et nytt sentrifugerør. Pelleten, som består av hele celler og
cellekjerner, ble kastet. Supernatanten ble så sentrifugert ved 5800 x g i 51 minutter ved 4°C.
Fett som samlet seg på toppen ble suget av med pasteurpipette og kastet. Supernatanten (S9
fraksjonen), som inneholder mikrosomale organeller og cytosol, ble suget av med
pasteurpipette, fordelt på eppendorfrør og frosset ned til -80°C. Pelleten, som består av
mitokondrier, ble resuspendert i iskald 2,0 ml mitokondriell buffer (0,1 M K-fosfatbuffer; pH
7,8; 0,15 M KCl), homogenisert 5 ganger på is med glasspistill, og fordelt på eppendorfrør
som ble frosset ned til -80°C.
2.5.2 Nyre
Nyrene ble opparbeidet på samme måte som leverprøvene. Prøver fra skrubbe ble opparbeidet
til mikrosomal og cytosolisk fraksjon, mens prøver fra torsk ble opparbeidet til S9 fraksjon.
For opparbeiding til mikrosomal og cytosolisk fraksjon ble S9 fraksjonen sentrifugert ved
48000 x g i 120min ved 4°C. Deretter ble supernatanten suget av med pasteurpipette og
fordelt på eppendorfrør som ble frosset ned til -80°C. Pelleten ble resuspendert i iskald
mikrosomalbuffer, homogenisert 5 ganger på is med glasspistill og fordelt på eppendorfrør
som ble frosset ned til -80°C.
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2.6 Måling av protein
Alle vev ble analysert for protein etter metoden av Lowry et al. (1951). Standardrekke ble
laget fra en stamløsning av bovint serumalbumin (BSA) fortynnet i Tris-buffer (0,1 M; pH
8,0) til 1,37 mg ml-1. Denne stamløsningen ble tint på is og fortynnet i Tris-buffer (0,1 M; pH
8,0) til 125 – 250 – 500 – 1000 µg ml-1. Standardrekken ble avsatt i 10 µl triplikater på
Sarstedt 96 mikrotiterplater. Prøver ble tint på is og fortynnet i buffer etter skjønn for å
tilpasses standardkurven. Disse ble deretter avsatt i 10 µl triplikater. I to av brønnene ble det
avsatt buffer som blankprøver. Deretter ble henholdsvis 25 µl reagens A (alkalisk kobber
tartaratløsning) og 200 µl reagens B (fortynnet Folins reagens) tilsatt alle brønner. Brettene
ble inkubert lyst ved romtemperatur i 15 minutter før avlesning av absorbans ved 750 nm på
en Thermomax Microplate reader (Molecular Devices).
Proteinverdiene ble beregnet ut fra standardkurven med BSA. Hver prøve ble målt i triplikater
og gjennomsnitt med variasjonskoeffisient (CV) under 5% ble akseptert. En intern
standardprøve ble brukt for å fange opp variasjoner mellom brettene.
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2.7 Optimalisering av EROD analysen
Prosedyren som ble brukt for måling av EROD aktivitet er basert på en metode beskrevet av
Burke et al. (1974), utviklet for plateleser av Eggens et al. (1992). Alt arbeid ble foretatt i rom
med svak belysning. Metoden ble optimalisert med hensyn på stoffmengde substrat (ER),
stoffmengde kofaktor (NADPH), pH og prøvevolum. Bruk av S9 fraksjonen til EROD-
analyser gir 3-5 ganger lavere verdier enn bruk av mikrosomalfraksjonen (Whyte et al. 2000).
Derfor ble det først utført optimalisering på mikrosomer fra leverceller og disse verdiene ble
så brukt under optimaliseringen på S9 fraksjonen der kun prøvemengden ble variert.
Konsentrasjonen av ER og NADPH ble justert under optimaliseringen på S9 fraksjonen slik at
det hele tiden ble tilført samme stoffmengde til brønnene. Ved variasjon av de forskjellige
parametere ble utgangspunkt tatt i 0,6 nmol ER, 0,06 µmol NADPH, pH 7,6 og 50 µl
prøvevolum per brønn (Tabell 2.4). Det ble også forsøkt å lage en startløsning inneholdende
både ER og NADPH. Dette ville gjøre det lettere å få blandet reaktantene med prøven under
avsettingen på brettene.
Tabell 2.4. Parametere for mengde substrat, mengde kofaktor, pH og prøvevolum som ble
testet under optimaliseringen av EROD analysen.
ER (nmol) NADPH (µmol) pH Prøvevolum (µl)
2,4 0,24 8,0 100
1,2 0,12 7,8 75
0,6 0,06 7,6 50
0,3 0,03 7,4
En test ble først satt opp for å bestemme variasjonen i metoden. En og samme prøve ble
pipettert ut i samtlige brønner på en mikroplate. Dette gir 12 paralleller (kolonner) med åtte
replikate målinger per parallell (rader). Halvparten av brønnene ble tilsatt spike før
reaksjonsblanding ble tilsatt alle brønner. EROD aktivitet ble målt med et Cytofluor 2300
fluorometer (Millipore). Variasjonen innenfor hver parallell (kolonne) var under 3,5%, og
variasjonen rundt gjennomsnittet av alle kolonnene var på 6,6%.
Ved optimalisering av mengden substrat var det stor variasjon i målingene med største CV på
38,7%. Mengder over 1,2 nmol ER så ut til å hemme reaksjonen, men dette var ikke
signifikant. Under analysene av prøvene ble det benyttet 0,6 nmol ER som substrat.
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Også ved optimalisering av mengden kofaktor var variasjonen i dataene stor med største CV
på 56,7%. Den minste mengden NADPH som så ut til å kunne brukes var 0,06 µmol NADPH,
selv om ingen av målingene var signifikant forskjellige. Under analysene av prøvene ble det
brukt 0,06 µmol NADPH som kofaktor.
Optimal pH ble testet på mikrosomer for hver art. pH 7,6 ga høyest aktivitet i mikrosomer fra
torskelever og pH 7,4 ga høyest aktivitet i mikrosomer fra skrubbelever. Forskjellen i EROD
aktivitet mellom pH 7,4 og pH 7,6 for skrubbe var liten, og av praktiske hensyn ble det i
analysene av prøvene benyttet pH 7,6 for både torsk og skrubbe.
Reaksjonen ble tidligere startet ved tilsetting av 25 µl NADPH. Siden dette volumet er mye
mindre enn volumet av prøve og ER i brønnen (250 µl) var det vanskelig å få dette til å blande
seg godt. Det ble derfor prøvet å starte reaksjonen med en reaksjonsblanding inneholdende
både ER og NADPH. Dette ble først utført på mikrosomer, deretter på S9 fraksjonen. Det ble
kun optimalisert med hensyn på volum og EROD aktiviteten er derfor ikke sammenlignbar
med andre prøver. Hensikten var å teste utslaget med NADPH iblandet
etoksyresorufinløsningen, samt å teste om S9 fraksjonen ga målbare utslag med denne
metoden. Tre mikrosomvolumer ble analysert og aktiviteten økte lineært med prøvevolum.
Høyeste volum av mikrosomer som ble testet var 100 µl. Konsentrasjonen av ER i
startløsningen ble hele tiden justert slik at stoffmengden som ble satt til var 0,6 nmol ER per
brønn. To paralleller med NADPH i etoksyresorufinen ble så testet. Både
mikrosomalfraksjonen og S9 fraksjonen viste en økende aktivitet med økende prøvevolum.
Høyeste verdi testet på S9 fraksjonen var 150 ul prøve og EROD aktiviteten økte tilnærmet
lineært frem til denne verdien. I analysene ble det derfor brukt 150 µl S9 fraksjon og NADPH
iblandet etoksyresorufinløsningen som startløsning.
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2.8 Måling av EROD aktivitet i lever
Alle løsninger ble laget i iskald kaliumfosfat buffer (0,1 M; pH 7,6) og alt arbeid ble utført
under svak belysning. 7-Etoksyresorufin (ER; 4,8 µM) ble brukt som substrat. Resorufin ble
brukt som standard og spike (0,32 µM). Absorbans av stamløsningene til ER og resorufin ble
målt før analysen for kontroll av konsentrasjonene med et Novaspec II spektrofotometer
(Pharmacia LKB). Absorbans av ER-løsning ved 450 nm bør være ~0,050 og absorbans av
6,8 µM resorufin ved 572 nm bør være ~0,50. De eksakte verdiene av absorbansmålingene ble
benyttet til korrigering av standardens konsentrasjon ved å bruke ekstinksjonskoeffisienten
73,2 mM-1cm-1 (Klotz et al. 1984). Resorufinløsningen ble fortynnet i buffer til 0,005 – 0,01 –
0,02 – 0,04 – 0,08 – 0,16 – 0,32 – 0,64 µM og avsatt i duplikater på brettene. 150 µl S9
fraksjon ble avsatt i brønnene på et 96-brønners brett, 6 replikater per prøve. En intern
standard ble kjørt parallelt på alle brett. 10 µl 0,32 µM resorufin ble så tilsatt halvparten av
brønnene for å korrigere for quench i prøven. Dette tilsvarer 3,2 pmol resorufin. Dersom
forholdet mellom forventet quench og målt quench var mindre enn 1, ble dette satt til 1.
Startløsningen bestod av 0,75 mM NADPH og 4,8 µM ER i buffer. 125 µl startløsning ble så
tilsatt med multipipette. Platen ble deretter satt til risting på whirl-mikser i 30 sekunder for å
få en homogen løsning i brønnene. Brettet ble deretter avlest 8 ganger over fire minutter med
et Cytofluor™2300 Fluorescence Measurement System (Millipore) (eks/em 530/590 nm).
EROD aktiviteten ble utregnet som pmol resorufin min-1 mg-1 protein.
2.8.1 Kvalitetskontroll av EROD analysen
En intern standardprøve ble brukt for å fange opp variasjoner mellom brettene. Ett brett
utmerket seg med en meget høy verdi. Her gjorde spike veldig lite utslag, noe som øker
forholdet mellom forventet fluorescens og målt fluorescens drastisk. Dette ga et stort utslag i
quenchkorrigeringen. Andre prøver på dette brettet hadde ikke unormale forholdstall mellom
forventet og målt fluorescens. Derfor ble standardprøvens verdi tolket som en avviker, og
verdiene fra brettet ble brukt i de statistiske analysene. Midtveis i analysen av EROD aktivitet
ble det byttet standardprøve, men standardene ble overlappet slik at kontrollen ble overholdt.
Under analysen ble mengde spike økt til 20 µl da 10 µl ikke ga forventet utslag. Dette ble det
korrigert for under utregningen av EROD aktivitet.
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EROD aktivitet ble beregnet ut fra standardkurven av resorufin. Hver prøve ble målt i
triplikater, med og uten spike for å korrigere quench. Målinger med CV under 20% ble
akseptert (Whyte et al. 2000). Konsentrasjonene ble standardisert mot proteinmengden i de
respektive leverprøvers S9 fraksjon. Denne verdien ble så korrigert for variasjon i
standardprøven. Dette ble gjort ved å regne ut forholdet mellom gjennomsnittet av alle
standardprøvene og standardprøven på det aktuelle brettet. Denne faktoren ble deretter ganget
med prøvens EROD verdi for å opp- eller nedjustere denne. 
2.9 Måling av EROD aktivitet i nyre
Alt arbeid ble utført under svak belysning. Prøvene ble inkubert i fire omganger i løpet av to
dager og en intern standard fulgte alle inkuberinger. 3 µl 3 µM 7-Etoxyresorufin (ER), 20 µl
10 mM NADPH, 50 µl mikrosomalfraksjon og 675 µl Na-fosfatbuffer (0,1 M; pH 7,8) ble
inkubert i eppendorfrør i 20 minutter ved 25,6°C. Blankprøver bestod av 725 µl buffer med 3
µl ER og 20 µl NADPH. Temperaturen ble holdt konstant med varmeblokk og overvåket med
digitalt termometer. Inkuberingen ble stoppet med 750 µl iskald MeOH og prøvene satt på is.
Prøvene ble sentrifugert ved 15000 x g i 15 minutter ved 4°C for fjerning av utfelt protein.
Supernatanten ble så overført med pasteurpipette til HPLC rør og oppbevart ved -20°C til
analyse.
Metoden som ble benyttet for kvantifisering av resorufin er modisfisert etter Levine et al.
(1994). Resorufin ble kvantifisert mot kjente standarder ved bruk av HPLC. Kolonnen som
ble brukt var en Symmetry®C18 (3,9x150 mm, 5 µm; Waters, Milford, MA, USA) og
resorufin ble detektert på en Perkin-Elmer LS-4 (Perkin-Elmer, Buckinghamshire, UK) eller
en Shimadzu RF-10A XL (Shimadzu, Kyoto, Japan) fluorescensdetektor. Eksitasjon ble målt
ved 535 nm og emisjon ved 585 nm. Injeksjonene var på 5 µl og mobil fase bestod av 40/60
v/v acetonitril:vann. Flow ble satt til 1,0 ml/min.
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2.10 Måling av mengde CYP1A protein i lever
2.10.1 Torsk
Metoden som ble benyttet var en semikvantitativ, kompetitiv ELISA (Goksøyr 1991). Alle S9
fraksjoner ble fortynnet til 10 µg protein ml-1 i coatingbuffer (karbonat-bikarbonatbuffer; 0,05
M; pH 8,7). En av prøvene ble benyttet som intern referanse på alle brett. Brønnene A1-D1
ble tilsatt 100 µl coatingbuffer. 100 µl fortynnet prøve ble så avsatt i 4 paralleller. Brettene ble
inkubert mørkt under forsegling ved 4°C i 19 timer ±1 time. Brettene ble så vasket i TTBS (2
x 10 sekunder + 1minutt), tilsatt 250 µl blokkeringsbuffer pr brønn (1% BSA i TTBS) og
inkubert mørkt ved romtemperatur i 40 minutter. De ble så vasket i TTBS (2 x 10 sekunder +
1minutt) og tilsatt 100 µl fortynnet primærantistoff, NP-7. Brettene ble forseglet og inkubert
mørkt ved 4°C i 18,5 timer. Brettene ble så vasket i TTBS (2 x 10 sekunder + 1minutt) og
tilsatt 100 µl fortynnet sekundærantistoff, GAM-HRP. Brettene ble forseglet og inkubert
mørkt ved 4°C i 6 timer. De ble så vasket i TTBS (4 x 30 sekunder + 1,5 minutt) og tilsatt 100
µl TMB. Brettene ble inkubert mørkt ved romtemperatur i 41 minutter og reaksjonen stoppet
med 50 µl 3 N H2SO4. Absorbansen ble umiddelbart avlest ved 450 nm på en Thermomax
Microplate reader fra Molecular Devices. For vask av brettene i denne metoden ble det
benyttet en Scanwasher 300 (Skatron Instruments).
2.10.2 Skrubbe
Samme fremgangsmåte som for torsk men med følgende modifikasjoner: Brettene ble
inkubert med coatingbuffer i 17±1 timer. Primært antistoff var CP226 og inkuberingstid var
20,5 timer. Sekundært antistoff var GAR-HRP med inkuberingstid 6 timer. Brettene ble
inkubert med TMB i 18 minutter.
2.10.3 Kvalitetskontroll av CYP1A analysen
En standardprøve fulgte hvert brett for å fange opp variasjoner mellom brettene for skrubbe
og torsk. Målinger med CV under 20% ble akseptert. Prøvene var allerede pipettert ut med en
bestemt mengde protein i brønnene, og på den måten standardisert for protein. Den målte OD
verdien ble korrigert for variasjon i standardprøven. Dette ble gjort som under kontroll av
EROD analysen for lever.
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2.11 Måling av PAH-metabolitter i galle
Galleprøvene ble tint på is i mørkt rom. 10-50 µl galle ble deretter pipettert ut i en
kvartspipette og fortynnet med 2500 µl 50% etanol. Absorbans ble så målt ved 380 nm med et
Novaspec II spektrofotometer (Pharmacia LKB). For å kontrollere apparatdrift ble det målt en
blankprøve for hver femte prøve. Prøvene ble oppbevart ved – 80°C til analyse.
Før HPLC analysen ble prøvene tint på is, ca. 20 µl galle ble veid ut og tilsatt 50 µl 5%
askorbinsyre i dH2O. En tilsvarende mengde β-glucoronidase/aryl sulfatase ble så tilsatt.
Dette er enzymer som spalter av konjugerte grupper på PAH. Ca. 10 µl ISD trifenylamin
(spike) ble veid ut i metanol, tilsatt prøveblandingen og mikset på whirl-mikser. Prøvene ble
så inkubert i varmeskap, 37°C, i en time. Prøvene ble deretter tilsatt 200 µl metanol, godt
mikset på whirlmikser og kjølt ned. Denaturerte proteiner ble så skilt ved sentrifugering ved
4000 x g i 10 minutter. Supernatanten ble overført til HPLC rør.
HPLC apparatet som ble benyttet var utstyrt med en PAH kolonne med forkolonne, type
Vydac 201TP5415. Systemet benyttet fluorescensdeteksjon med deteksjon for:
• naftalen innledende (eks/em, 325/358 nm)
• fenantren etter 8,5 minutter (eks/em, 251/364 nm)
• pyren etter 13,5 minutter (eks/em, 246/384 nm)
• B[a]P etter 22,5 minutter (eks/em, 380/430 nm)
• ISD picene etter 22,5 minutter (eks/em, 282/375 nm)
Mobilfase A bestod av 40:60 v/v acetonitril:vann. Mobilfase B bestod av 100% acetonitril.
Mobilfasene ble filtrert før bruk gjennom et HV filter med 0,45 µm maskevidde. Reservoaret
ble kontinuerlig degasset med helium (25 ml min-1) under analysen. Injeksjonsvolumet var 25
µl og kolonnetemperaturen 30°C. Topphøyden av kurvene ble benyttet i kvantifiseringen.
Deteksjonsgrensen for fenantren og pyren var 3,0 µg kg-1, for B[a]P var deteksjonsgrensen 5,0
µg kg-1.
Verdier for PAH metabolitter ble beregnet ut fra en ISD picene standard. Konsentrasjonen av
PAH-metabolitter i gallen kan også påvirkes av fiskenes næringsstatus (Ariese et al. 1993;
Brumley et al. 1998; Aas et al. 2001). For å utjevne forskjeller i fiskenes næringsstatus ble
derfor innholdet av PAH-metabolitter i gallen standardisert til pigmentinnholdet i de
respektive galleprøvene (OD380) (Collier et al. 1991; Brumley et al. 1998). Ved store
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forskjeller i pigmentkonsentrasjoner kan en slik standardisering skape støy i dataene (Aas et
al. 2000a; Aas et al. 2000b).
Etter analysen ble stigningstallet mellom PAH metabolittene 1-hydroksyfenantren og 1-
hydroksypyren regnet ut. Dette stigningstallet kan fortelle noe om kilden til PAH-
forurensningen (Aas et al. 2000b). Dersom stigningstallene mellom metabolittene er like vil
det si at andelen av metabolittene er den samme. Det kan da antas at også kildetypen til
forurensingen er den samme. Ved forskjellige stigningstall har fisk blitt eksponert for en
større eller mindre mengde av en av PAHene og dermed er det sannsynlig at opprinnelsen og
også kildetypen er ulik.
Fisk ble inndelt i grupper etter art og lokalitet og en lineær regresjon mellom variablene 1-
hydroksypyren og 1-hydroksyfenantren ble utført.
2.12 Måling av aminolevulinsyre dehydratase aktivitet i røde blodceller
Analysen ble utført som beskrevet i Hylland (2004), basert på metode av Hodson (1976).
Blodcellene ble tint på is og fortynnet i eppendorfrør i 1,0 ml iskald fosfatbuffer (0,1 M; pH
7,0; 2,5% triton X-100). Prøvene ble homogenisert med ultralydstav, 2 watt i 4 * 2 sekunder
på is, og godt blandet med whirlmikser. De ble så sentrifugert ved 10000 x g i 15 minutter ved
5°C. Supernatanten ble fordelt på seks eppendorfrør á 50 µl ved romtemperatur. 50 µl av
supernatanten ble umiddelbart analysert for proteininnhold. Brukbar fortynning under
proteinanalysen viste seg å være 1:300. Tre av rørene ble tilsatt 200 µl fosfatbuffer (blanke),
og tre av rørene ble tilsatt 200 µl fersk ALA-løsning (0,67 mg ml-1 i fosfatbuffer). Prøvene ble
ristet og inkubert i 120 minutter i inkubasjonsskap ved 25°C. Reaksjonen ble stoppet med 300
µl fellingsreagens (4,0 g TCA; 2,7 g HgCl2; 100 ml dH2O). Rørene ble så ristet, inkubert i 5
minutter ved romtemperatur og sentrifugert ved 2500 x g i 5 minutter ved romtemperatur. 150
µl supernatant ble så avsatt i triplikater på et mikrotiterbrett (Sarstedt NUNC96). Fersk
porfobilinogenløsning (40 µg ml-1) ble fortynnet i fosfatbuffer til henholdsvis 32, 16, 8, 4, 2, 1
µg ml-1 og standardrekke ble avsatt på mikrobrettet i 150 µl duplikater. Alle brønnene ble så
tilsatt 150 µl modifisert Ehrlich's reagens (0,35 g HgCl2; 2,0 g Ehrlich's reagens; 20 ml 70%
perklorsyre; 84 ml eddiksyre; 6 ml dH2O) og inkubert i 15 minutter ved romtemperatur.




2.12.1 Kvalitetskontroll av ALA-D analysen
En intern standardprøve fulgte alle inkuberinger for kontroll av variasjonen. ALA-D
aktivitetene ble beregnet ut fra en standardkurve med PBG. Hver prøve ble målt i kvadrupler
og gjennomsnitt med CV under 7% ble akseptert. Verdiene ble standardisert i forhold til
proteinmengden i de respektive blodcelleprøver, og også til standardprøven som beskrevet
under kvalitetskontroll av EROD analysen i lever.
2.13 Måling av metallotionein i nyre
Cytosol fra nyre ble tint på is. Prøvene ble fortynnet i 0,9% NaCl med fortynningsfaktor 1:5.
Deretter ble de denaturert på varmeblokk ved 95°C i 4 minutter. Temperaturen ble overvåket
med kvikksølvtermometer. Prøvene ble så avkjølt på is og sentrifugert ved 10000 x g i 15
minutter ved 4°C for fjerning av denaturerte proteiner. Supernatanten ble overført til nytt
eppendorfrør.
Analysen er basert på metode av Olafson et al. (1991). Det ble brukt en Metrohm 663 VA
Stand polarograf fra Metrohm, samt en µAutolab typeII potentiostat og IME663 rører fra Eco
Chemie B.V. Standardprøve ble laget av metallotionein fra kanin (Sigma-Aldrich), 50 µg ml-1
i 0,9% NaCl, og frosset ned i 0,5 ml porsjoner til -80°C. Elektrolytt (Heksamin
kobolt(III)klorid 0,321 g l-1; Ammoniumklorid 53,4 g l-1; Ammoniakk 25% 154 ml l-1; dH2O
til 1,0 l) ble laget og lagret på en lystett flaske ved 4°C i maks en uke. Ved bruk må
elektrolytten holde romtemperatur siden målingene er temperaturavhengige. En PARC
glasscelle ble fylt med 10,0 ml elektrolytt og tilsatt 200 µl 0,025% Triton-X. Standardkurve
ble laget ved å tilsette henholdsvis 10 – 20 – 20 – 30 – 40 – 40 µl standard med målinger
mellom hver tilsetting. Før hver måling ble løsningen boblet med nitrogen i ett minutt. En ny
beholder inneholdende elektrolytt og Triton-X ble tilsatt prøve (50-400 µl) og boblet med




2.13.1 Kvalitetskontroll av MT analysen
Metallotioneinverdiene ble beregnet ut fra en standardkurve med kanin MT.
Metallotioneinkonsentrasjonen i prøvene ble regnet automatisk av software som µg MT. Hver
prøve ble målt i triplikater, og disse tallene ble gitt fra software som et gjennomsnitt av de tre
målingene uten noen CV, så alle målinger ble akseptert. For å holde kontroll med analysen ble
det analysert en standardprøve for hver 5 prøve. Ved for stor apparatdrift ble målinger
stoppet, ny standardkurve laget, og målinger gjenopptatt etter sjekk av en intern standard.
Variasjonen i standardprøven var tilfeldig og under 10% (Figur 2.2). MT konsentrasjonene
ble så standardisert til mg protein i prøven.




2.14 Optimalisering av analysen for vitellogenin
Vitellogeninanalysen ble optimalisert med hensyn på vitellogeninkonsentrasjon i
coatingbufferen, fortynning av primært antistoff og fortynning av TMB.
Coatingkonsentrasjonene som ble testet var 50, 20 og 10 ng ml-1. Det ble brukt en
mikrotiterplate for hver coatingkonsentrasjon. 4 forskjellige fortynninger av primært antistoff
og 3 forskjellige fortynninger av TMB ble testet. Prøve ble laget av intern NIVA torsk
vitellogenin, og ble avsatt på brettet som standardrekke. Analysen ble så utført som beskrevet
under.
Verdier som ga for lav absorbans ble forkastet. Av de aksepterte verdiene ble høy sensitivitet
vektlagt som kriterie for bruk. Utvalgte verdier er presentert i vedlegg 4. Den kombinasjonen
som viste høyest sensitivitet var 50 ng coating og 1:50000 fortynning av primært antistoff.
Fortynningen av TMB viste seg å ikke ha noen særlig stor betydning og av økonomiske
hensyn ble derfor 1:2 fortynning av TMB valgt.
2.15 Måling av vitellogenin i blodplasma fra torsk
Det ble kun utført vitellogenin-ELISA på torsk da egnet antigen eller antistoff ikke var
tilgjengelig for skrubbe.
Metoden som ble benyttet var en semikvantitativ, kompetitiv ELISA (Specker et al. 1994).
Antigen (Gm vitellogenin, intern NIVA standard) ble fortynnet i coatingbuffer (0,05 M
karbonat-bikarbonatbuffer; pH 9,6) til 50 ng ml-1 og 100 µl pipettert ut i alle brønner unntatt
A1-D1. 100 µl coatingbuffer ble pipettert ut i brønnene A1-D1. Platene ble inkubert mørkt
ved 4°C i 18,5 timer og deretter vasket i TTBS (2 x 10 sekunder + 1minutt) med en
SkanWasher 300 (Skatron Instruments).
200 µl blokkeringsløsning (1% BSA i TTBS) ble tilsatt alle brønner og platene ble inkubert
mørkt ved romtemperatur i 30 minutter. Platene ble vasket i TTBS (2 x 10 sekunder +
1minutt). Prøver ble så tint på is og fortynnet 1:25 og 1:1000 i fortynningsbuffer (0,1% BSA i
TTBS). Standardrekke på 0 - 0,45 - 1,37 - 4,1 - 12,3 - 37 - 111 - 333 - 1000 - 3000 ng ml-1 ble
laget av antigen og fortynningsbuffer og 50 µl avsatt i brønnene E1-H4. Deretter ble 50 µl
prøve avsatt i 4 paralleller per fortynning. Så ble 50 µl primært antistoff, fortynnet 1:50000,
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tilsatt alle brønner unntatt A1-B1. Det ble brukt en intern referanse på alle brett. Brett 1-3 ble
inkubert i 17 timer, brett 4-6 i 15 timer og brett 7-8 i 14 timer, alle mørkt ved 4°C. Denne
forskjellen i tid oppstod på grunn av tiden det tok å avsette prøvene og fordi inkuberingen ble
stoppet samtidig på alle brettene. 
Brettene ble så vasket i TTBS (2 x 10 sekunder + 1minutt) og tilsatt 100 µl sekundært
antistoff, GAR-HRP, fortynnet 1:15000 i fortynningsbuffer. Brønnene A1-B1 ble kun tilsatt
100 µl fortynningsbuffer. Brettene ble inkubert lyst ved 4°C i 7 timer, deretter vasket i TTBS
(4 x 30 sekunder + 1,5 minutt). TMB PLUS ble fortynnet 1:2 i dH2O og 100 µl tilsatt alle
brønner. Brettene ble så inkubert mørkt i 30 minutter og fremkallingen stoppet ved å tilsette
50 µl 1M svovelsyre. Absorbansen ble målt umiddelbart ved 450 nm på en Thermo max
Microplate reader.
2.15.1 Kvalitetskontroll av vitellogeninanalysen
Vitellogeninverdiene ble beregnet ut fra en standardkurve med torsk VTG. Hver prøve ble
målt i kvadrupler og gjennomsnitt med CV under 45% ble akseptert. En standardprøve fulgte
målingene. Verdiene ble standardisert til variasjon i standardprøven som beskrevet under




De statistiske analysene ble utført med Statistica® software (versjon 6.1; Statsoft). Alle data
ble analysert for varianselikhet med Levenes test og undersøkt for normalfordeling ved
grafisk fremstilling av forventede mot reelle residualer. Ved normalfordeling og
varianselikhet ble det utført enveis ANOVA med signifikansnivå α=0,05 (Cowles et al. 1982;
Zar 1998). For å undersøke hvilke parametere som var ulike ble ANOVA ettertestet med
Tukey HSD-test med signifikansnivå α=0,05 (Zar 1998). Ved ulikhet i varianse eller
normalfordeling ble dataene log10-transformert og nye tester for varianselikhet og
normalfordeling utført. Ved fortsatt ikke-normalfordeling eller ulik varianse ble det utført
ikke-parametriske tester med signifikansnivå α=0,05 (Zar 1998). Forskjeller mellom to
lokaliteter eller kjønn ble da undersøkt med Mann Whitney U-test, mens forskjeller mellom
flere lokaliteter ble undersøkt med Kruskall-Wallis test etterfulgt av Kruskall-Wallis posthoc-
test ved signifikante forskjeller (Zar 1998). Dataene for GM regresjon ble testet med Students
t-test.
Dersom over 25% av verdiene for en variabel var under deteksjonsgrensen ble ikke dataene
for denne variabelen statistisk analysert. Det var kun mengden av benzo[a]pyren i galle som
hadde så mange verdier under deteksjonsgrensen. Kun 23% av verdiene for torsk og 38% av
verdiene for skrubbe fra ytre Oslofjord var over deteksjonsgrensen. For denne variabelen ble
det derfor lagt inn verdier på deteksjonsgrensen for å kunne lage en grafisk fremstilling.
Forskjellen mellom lokaliteter og/eller kjønn kan derfor ha vært større enn den grafiske
fremstillingen av benzo[a]pyren viser.
Presentasjon av dataene i teksten er på formen: median; 25%-75% kvartil. Ved grafisk
presentasjon av dataene ble det gjennomgående benyttet box-plot med median, 25 – 75%
kvartiler og 10 – 90% persentiler dersom ikke noe annet står nevnt. Dette ble gjort for å få
presentasjonen mer ryddig, og har ingen sammenheng med dataenes normalfordeling eller
varianselikhet. For de variablene som kunne testes med parametriske tester ble ANOVA
tabellen presentert som en del av resultatene for lettere å kunne vise eventuelle effekter.
For å undersøke om det fantes eventuelle sammenhenger mellom biomarkørene ble det
benyttet en multivariat metode: principal component analysis (PCA). Denne analysen lager
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felles akser for de parameterne som sammenfaller, og gjør det mulig å vise sammenhenger
mellom variablene grafisk. Lengden på variablenes vektorer i PCA antyder hvor mye av
variasjonen i variablene som kan forklares av modellen. Dette ble også regnet ut som
prosentvise bidrag for hver variabel. For begge arter ble det brukt følgende avhengige
variable: LSI, MT, ALA-D aktivitet, mengde CYP1A protein, EROD aktivitet i lever, EROD
aktivitet i nyre og 1-hydroksypyren. For torsk ble også kondisjon inkludert i analysen som
avhengig variabel. For begge arter ble alder, lengde, vekst og kjønn brukt som
tilleggsvariable. Tilleggsvariable er variable som ikke blir inkludert under beregningene, men
som plasseres på aksene etter utregningene er ferdig. De bidrar derfor ikke til å påvirke
resultatet av PCA.
Alle bearbeidede data for skrubbe og torsk ligger vedlagt som henholdsvis vedlegg 5 og 6.
Alle kjemikalier som ble benyttet under analysene finnes i vedlegg 7, alt utstyr i vedlegg 8 og




3.1 Alder, lengde og vekt for innsamlet fisk
Skrubbe fra indre Oslofjord veide signifikant mer enn skrubbe fra ytre Oslofjord (Mann-
Whitney, p=0,017) (Tabell 3.1). Medianverdien for lengde var også høyere for skrubbe fra
indre Oslofjord, men denne forskjellen var ikke statistisk signifikant. Skrubbe fra ytre
Oslofjord var derimot eldre enn skrubbe fra indre Oslofjord (Mann-Whitney, p=0,010). To
tredeler av all skrubbe som ble fanget var hunner og denne fordelingen var omtrent lik i begge
områdene. Hunnskrubbe fra indre og ytre Oslofjord var signifikant større enn hannskrubbe fra
samme områder (Mann-Whitney, p<0,001). Medianverdien for alder var også høyere for
hunnskrubbe enn for hannskrubbe fra samme områder, men dette var ikke statistisk
signifikant.
Tabell 3.1. Alder, lengde og vekt for innsamlet skrubbe fra de forskjellige
områdene. (median; 25% - 75% kvartil)
Faktor Antall Alder (år) Lengde (cm) Vekt (g)
♀
Ytre fjord 20 5,5; 4,0 – 6,0 34,4; 33,0 – 36,4 434,5; 361,0 – 509,0
♀
Indre fjord 17 4,0; 3,0 – 5,0 36,0; 35,5 – 37,8 537,8; 496,4 – 629,5
♂
Ytre fjord 9 5,0; 2,0 – 6,0 30,3; 29,5 – 33,0 295,0; 264,0 – 371,0
♂
Indre fjord 9 3,0; 2,0 – 4,0 33,5; 31,5 – 34,0 369,8; 351,8 – 404,0
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Torsk fra lokalitetene i indre Oslofjord var signifikant eldre og større enn torsk fra ytre
Oslofjord (Kruskal-Wallis, p<0,01) (Tabell 3.2). Kjønnsfordelingen var omtrent lik (1:1) på
hver lokalitet utenom Gråøyrenna der det ble fanget nesten dobbelt så mange hanntorsk som
hunntorsk. Det var ingen signifikante kjønnsforskjeller for noen av variablene, men hunntorsk
fra alle lokalitetene hadde høyere medianverdier for lengde og vekt enn hanntorsk fra samme
lokaliteter.
Tabell 3.2. Alder, lengde og vekt for innsamlet torsk fra de forskjellige
lokalitetene. (median; 25% – 75% kvartil)
Faktor Antall Alder (år) Lengde (cm) Vekt (g)
♀
Solbergstrand 16 2,0; 1,0 – 2,0 37,2; 34,3 – 40,4 426,9; 368,4 – 524,8
♀
Steilene/Killingen 7 3,0; 2,0 – 4,0 39,5; 38,0 – 54,0 500,2; 481,6 – 1355,5
♀
Gråøyrenna 5 4,0; 3,0 – 5,0 44,5; 43,5 – 49,5 768,0; 759,0 – 1058,0
♂
Solbergstrand 14 1,0; 1,0 – 2,0 34,2; 32,3 – 36,5 354,1; 279,9 – 386,9
♂
Steilene/Killingen 9 2,0; 2,0 – 4,0 40,3; 36,0 – 44,5 544,0; 445,0 – 801,5
♂
Gråøyrenna 9 3,0; 3,0 – 4,0 39,6; 37,9 – 47,0 589,0; 465,2 – 959,0
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3.2 Leversomatisk indeks og kondisjon
Forskjellen i leversomatisk indeks (LSI) for skrubbe var signifikant mellom både kjønn og
område (Tabell 3.3). Skrubbe fra indre Oslofjord hadde høyere medianverdi for LSI (2,5; 1,7-
3,0)3 enn skrubbe fra ytre Oslofjord (2,1; 1,3-2,7). Innen hvert område hadde også
hunnskrubbe (Ytre fjord: 2,5; 2,0-2,8, Indre fjord: 2,9; 2,5-3,2) dobbelt så høy medianverdi
for LSI som hannskrubbe (Ytre fjord: 1,1; 1,0-1,1, Indre fjord: 1,5; 1,4-1,7) (Figur 3.1).
Tabell 3.3. ANOVA tabell for LSI for skrubbe med
kjønn og område som forklarende variable.
ANOVA df F p
Skjæringspunkt 1 655,2 0,00
Kjønn 1 56,3 0,00
Område 1 5,8 0,02
Kjønn*område 1 0,23 0,64
Feil 51
Total 54
Figur 3.1. LSI for skrubbe presentert som median, 25 % - 75 % persentil og 10 % - 90 %
persentil. Forskjellen i LSI var signifikant mellom ytre - indre Oslofjord og
mellom hunnskrubbe - hannskrubbe for hvert område.
                                                




Det var ikke mulig å regne ut et felles stigningstall for forholdet mellom log lengde og log
vekt for skrubbe. Stigningstallene i gruppene ble sammenliknet innen hvert kjønn, ettersom
gonadevekten kunne skape forskjeller mellom kjønnene. Hunnskrubbe fra indre Oslofjord
hadde et signifikant høyere stigningstall enn hunnskrubbe fra ytre Oslofjord (t-test, p<0,0005)
(Figur 3.2). For hannskrubbe fantes det ikke signifikant forskjell (t-test, p>0,25).
Figur 3.2. GM regresjon på log lengde - log vekt for skrubbe presentert som stigningstall (β) ±




Det fantes ingen signifikante forskjeller i LSI for torsk hverken mellom lokaliteter (Kruskal-
Wallis, p=0,42) eller mellom kjønn (Mann-Whitney: Solbergstrand; p=0,85,
Steilene/Killingen; p=0,76, Gråøyrenna; p=0,70) (Figur 3.3).
Figur 3.3. LSI for torsk presentert som median, 25 % - 75 % persentil og 10 % - 90 % persentil. Det




Torskens kondisjon var signifikant forskjellig mellom lokalitetene (Tabell 3.4). Ved ettertest
på lokalitet fantes det signifikant forskjell mellom lokalitetene Solbergstrand – Gråøyrenna
(Tukey, p=0,021). Torsk fra Gråøyrenna hadde den beste kondisjonen (0,92; 0,87-0,95), mens
torsk fra Solbergstrand hadde den dårligste kondisjonen (0,86; 0,78-0,90) (Figur 3.4).
Tabell 3.4. ANOVA tabell for kondisjon i torsk med
kjønn og område som forklarende variable.
ANOVA df F p
Skjæringspunkt 1 8082,4 0,00
Kjønn 1 1,12 0,29
Lokalitet 2 3,73 0,03
Kjønn*lokalitet 2 0,54 0,59
Feil 54
Total 59
Figur 3.4. Kondisjon for torsk presentert som median, 25 % - 75 % persentil og 10 % - 90 % persentil.




3.3 Mengde CYP1A protein og EROD aktivitet i lever
Mengden CYP1A protein i lever fra skrubbe var signifikant forskjellig mellom indre og ytre
Oslofjord (Tabell 3.5). Medianverdien for mengde CYP1A protein i skrubbe fra indre
Oslofjord (0,75; 0,51-0,83) var nesten dobbelt så høy som i skrubbe fra ytre Oslofjord (0,41;
0,35-0,75) (Figur 3.5). Det fantes ingen signifikante forskjeller i mengde CYP1A protein i
lever mellom kjønn.
Tabell 3.5. ANOVA tabell for mengde CYP1A protein i
lever fra skrubbe med kjønn og område
som forklarende variable.
ANOVA df F p
Skjæringspunkt 1 295,4 0,00
Kjønn 1 2,53 0,12
Område 1 6,95 0,01
Kjønn*område 1 0,29 0,59
Feil 51
Total 54
Figur 3.5. Mengde CYP1A protein (OD450) i lever fra skrubbe presentert som median,
25 % - 75 % persentil og 10 % - 90 % persentil. Forskjellen var signifikant
mellom ytre - indre Oslofjord.
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Det var signifikant forskjell i EROD aktiviteten i lever fra skrubbe mellom både områder og
kjønn (Tabell 3.6). Medianverdien for EROD aktivitet i skrubbe fra indre Oslofjord (3,4; 1,8-
5,2) var over tre ganger så høy enn i skrubbe fra ytre Oslofjord (0,9; 0,5-1,6). Medianverdien
for EROD aktivitet i hannskrubbe (Ytre fjord: 2,1; 1,6-3,7, Indre fjord: 4,9; 3,8-7,5) var over
dobbelt så høy som i hunnskrubbe (Ytre fjord: 0,8; 0,5-1,0, Indre fjord: 2,4; 1,7-4,0) (Figur
3.6).
Tabell 3.6. ANOVA tabell for EROD aktivitet i lever
fra skrubbe med kjønn og område som
forklarende variable.
ANOVA df F p
Skjæringspunkt 1 42,4 0,00
Kjønn 1 13,28 0,00
Område 1 32,31 0,00
Kjønn*område 1 0,00 0,96
Feil 51
Total 54
Figur 3.6. EROD aktivitet (pmol resorufin min-1 mg-1 protein) i S9-leverfraksjon fra skrubbe
presentert som median, 25 % - 75 % persentil og 10 % - 90 % persentil. Forskjellen i EROD
aktivitet var signifikant mellom ytre - indre Oslofjord og mellom hunnskrubbe -
hannskrubbe innen hvert område.
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Mengden CYP1A protein i lever fra torsk var signifikant forskjellig mellom lokalitetene
(Figur 3.7). Medianverdiene for mengde CYP1A protein i torsk fra Steilene/Killingen (0,15;
0,10-0,23) og Gråøyrenna (0,18; 0,17-0,25) var henholdsvis over tre og fire ganger så høye
som i torsk fra Solbergstrand (0,04; 0,04-0,05). Forskjellen i mengde CYP1A protein var
signifikant mellom Solbergstrand – Steilene/Killingen og Solbergstrand – Gråøyrenna
(Kruskal-Wallis, p<0,0001). Det fantes ingen signifikante kjønnsforskjeller i mengde CYP1A
protein (Mann-Whitney: Solbergstrand; p=0,35, Steilene/Killingen: p=0,17, Gråøyrenna:
p=0,80).
Figur 3.7. Mengde CYP1A protein (OD450) i lever fra torsk presentert som median, 25 % - 75 %




Det fantes ingen signifikante forskjeller i EROD aktivitet i lever fra torsk mellom lokaliteter
eller mellom kjønn (Tabell 3.7, Figur 3.8).
Tabell 3.7. ANOVA tabell for EROD aktivitet i lever
fra torsk med kjønn og område som
forklarende variable.
ANOVA df F p
Skjæringspunkt 1 118,8 0,00
Kjønn 1 1,47 0,23
Lokalitet 2 1,15 0,32
Kjønn*lokalitet 2 1,78 0,18
Feil 54
Total 59
Figur 3.8. EROD aktivitet (pmol resorufin min-1 mg-1 protein) i S9-leverfraksjon fra torsk presentert
som median, 25 % - 75 % persentil og 10 % - 90 % persentil. Det var ingen signifikante




3.4 Metabolitter av PAH i galle
Mengden 1-hydroksyfenantren og 1-hydroksypyren i galle fra skrubbe var signifikant
forskjellig mellom områdene (Tabell 3.8). Medianverdiene for 1-hydroksyfenantren (16,0;
12,0-22,8) og 1-hydroksypyren (179,2; 144,5-247,5) i skrubbe fra indre Oslofjord var høyere
enn medianverdiene for 1-hydroksyfenantren (11,9; 7,6-20,1) og 1-hydroksypyren (131,5;
92,4-170,7) i skrubbe fra ytre Oslofjord (Figur 3.9). Det fantes ingen signifikante
kjønnsforskjeller for PAH metabolitter i galle fra skrubbe.
Tabell 3.8. ANOVA tabell for 1-hydroksyfenantren og 1-hydroksypyren i
galle fra skrubbe med kjønn og område som forklarende
variable.
1-Hydroksyfenantren 1-hydroksypyrenANOVA df F p df F p
Skjæringspunkt 1 583,7 0,00 1 3891,6 0,00
Kjønn 1 3,53 0,07 1 2,51 0,12
Område 1 4,79 0,03 1 6,33 0,02
Kjønn*område 1 0,09 0,76 1 0,05 0,82
Feil 45 48
Total 48 51
Figur 3.9. 1-hydroksyfenantren og 1-hydroksypyren i galle fra skrubbe (µg metabolitt kg-1 galle OD380-
1) presentert som median, 25 % - 75 % persentil og 10 % - 90 % persentil. Forskjellen var




Verdiene for 3-hydroksybenzo[a]pyren ble ikke statistisk analysert, men medianverdien for 3-
hydroksybenzo[a]pyren så ut til å være høyere i galle i fisk fra indre Oslofjord enn ytre
Oslofjord (Figur 3.3.10). Medianverdien for 3-hydroksybenzo[a]pyren så også ut til å være
høyere for hunnskrubbe enn for hannfisk.
Figur 3.10. 3-hydroksybenzo[a]pyren i galle fra skrubbe (µg metabolitt kg-1 galle OD380-1) presentert
som median, 25 % - 75 % persentil og 10 % - 90 % persentil. 5 µg kg-1 Abs380-1 ble brukt til
utregning av verdier og satt inn i figuren som erstatning for verdier som var under
deteksjonsgrensen i PAH-analysen.
Mengden 1-hydroksyfenantren og 1-hydroksypyren i galle fra torsk var signifikant forskjellig
mellom lokalitetene (Tabell 3.9). Ved ettertest på lokalitet fantes det signifikant forskjell
mellom lokalitetene Solbergstrand – Steilene/Killingen og Solbergstrand – Gråøyrenna for
begge metabolittene (Tukey, p=0,0001) (Figur 3.11). Medianverdiene for 1-
hydroksyfenantren i torsk fra Steilene/Killingen (14,2; 8,9-19,6) og Gråøyrenna (14,2; 10,6-
22,6) var nesten tre ganger så høye som i torsk fra Solbergstrand (5,3; 4,7-7,5). 
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Medianverdiene for 1-hydroksypyren i torsk fra Steilene/Killingen (233,2; 169,5-292,7) og
Gråøyrenna (217,3; 165,0-283,9) var over tre ganger så høye som i torsk fra Solbergstrand
(65,6; 55,0-80,2). Det fantes ingen signifikante kjønnsforskjeller for PAH metabolitter i galle
fra torsk.
Tabell 3.9. ANOVA tabell for 1-hydroksyfenantren og 1-hydroksypyren i
galle fra torsk med kjønn og område som forklarende variable.
1-Hydroksyfenantren 1-hydroksypyrenANOVA df F p df F p
Skjæringspunkt 1 1091,2 0,00 1 6986,2 0,00
Kjønn 1 2,03 0,16 1 0,28 0,60
Lokalitet 2 26,11 0,00 2 59,29 0,00
Kjønn*lokalitet 2 2,73 0,08 2 0,99 0,38
Feil 39 49
Total 44 54
Figur 3.11. 1-hydroksyfenantren og 1-hydroksypyren i galle fra torsk (µg metabolitt kg-1 galle OD380-1)
presentert som median, 25 % - 75 % persentil og 10 % - 90 % persentil. Signifikante
forskjeller er markert med ulike bokstaver.
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Verdier for 3-hydroksybenzo[a]pyren ble ikke statistisk analysert, men medianverdien for 3-
hydroksybenzo[a]pyren så ut til å være høyere i galle i fisk fra Steilene/Killingen og
Gråøyrenna enn i fisk fra Solbergstrand (Figur 3.12). Medianverdien for 3-
hydroksybenzo[a]pyren så også ut til å være høyere for hanntorsk enn for hunntorsk.
Figur 3.12. 3-hydroksybenzo[a]pyren i galle fra torsk (µg metabolitt kg-1 galle OD380-1) presentert som
median, 25 % - 75 % persentil og 10 % - 90 % persentil. . 5 µg kg-1 Abs380-1 ble brukt til




Torsk fra Steilene/Killingen hadde blitt eksponert for en større andel fenantren enn torsk fra
de andre lokalitetene. For torsk var stigningstallene fra Solbergstrand, Steilene/Killingen og
Gråøyrenna henholdsvis 0,79, 0,47 og 0,80 (Figur 3.13). Regresjonslinjene er ekstrapolert og
er ikke representative utenfor datapunktenes utstrekning.
Figur 3.13. Lineær regresjon mellom 1-hydroksyfenantren og 1-hydroksypyren for torsk fra
Solbergstrand, Steilene/Killingen og Gråøyrenna.
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For skrubbe var stingingstallet mellom metabolittene 0,74 for fisk fra ytre Oslofjord og 0,75
fra indre Oslofjord (Figur 3.14). Det var ingen forskjell i sammensetningen av metabolittene
mellom de to lokalitetene. Regresjonslinjene er ekstrapolert og er ikke representative utenfor
datapunktenes utstrekning.




3.5 EROD-aktivitet i nyre
Det var signifikant forskjell i EROD aktivitet i nyre fra skrubbe mellom områdene (Tabell
3.10). Medianverdien for EROD-aktivitet i skrubbe fra indre Oslofjord (0,0034; 0,0020-
0,0048) var over tre ganger så høy som i skrubbe fra ytre Oslofjord (0,0010; 0,0008-0,0015)
(Figur 3.15). Det fantes ingen signifikante kjønnsforskjeller for EROD aktivitet i nyre fra
skrubbe.
Tabell 3.10. ANOVA tabell for EROD aktivitet i nyre fra
skrubbe med kjønn og område som
forklarende variable.
ANOVA df F p
Skjæringspunkt 1 4374,1 0,00
Kjønn 1 2,13 0,15
Område 1 20,91 0,00
Kjønn*område 1 0,62 0,44
Feil 49
Total 52
Figur 3.15. EROD-aktivitet (pmol resorufin min-1 mg-1 protein) i mikrosomal-nyrefraksjon
fra skrubbe presentert som median, 25 % - 75 % persentil og 10 % - 90 %





Det var signifikant forskjell i EROD aktivitet i nyre fra torsk mellom lokalitetene (Figur
3.16). Ved ettertest fantes signifikante forskjeller mellom både Solbergstrand - Gråøyrenna
(Kruskal-Wallis, p<0,0001) og Solbergstrand - Steilene/Killingen (Kruskal-Wallis, p=0,021).
Medianverdiene for EROD-aktivitet i torsk fra Steilene/Killingen (0,0016; 0,0007-0,0035) og
Gråøyrenna (0,0049; 0,0028-0,0057) var henholdsvis 5 og 16 ganger høyere enn i torsk fra
Solbergstrand (0,0003; 0,0003-0,0008). Det fantes ingen signifikante kjønnsforskjeller for
EROD aktivitet i nyre fra torsk (Mann-Whitney: Solbergstrand; p=0,90, Steilene/Killingen;
p=0,18, Gråøyrenna; p=0,68).
Figur 3.16. EROD-aktivitet (pmol resorufin min-1 mg-1 protein) i mikrosomal-nyrefraksjon fra torsk
presentert som median, 25 % - 75 % persentil og 10 % - 90 % persentil. Signifikante




3.6 Metallotionein i nyre
For skrubbe fantes det en interaksjon mellom kjønn og område for mengden metallotionein i
nyre (Tabell 3.11). Medianverdien for hunnfisk fra ytre Oslofjord (10,0; 9,1-12,6) var
signifikant høyere enn for hunnfisk fra indre Oslofjord (6,3; 5,4-7,5) (Tukey, p=0,0003)
(Figur 3.17). Det fantes ingen signifikante forskjeller mellom områdene for hannfisk. På
grunn av interaksjonen mellom kjønn og område ble det ikke gjort analyser på begge kjønn
samlet.
Tabell 3.11. ANOVA tabell for metallotionein i nyre fra
skrubbe med kjønn og område som
forklarende variable.
ANOVA df F p
Skjæringspunkt 1 433,4 0,00
Kjønn 1 0,00 1,00
Område 1 6,12 0,02
Kjønn*område 1 7,39 0,01
Feil 49
Total 52
Figur 3.17. Metallotionein (µg MT mg-1 protein) i nyre fra skrubbe presentert som median,
25 % - 75 % persentil og 10 % - 90 % persentil. Forskjellen i




For torsk fantes det også en interaksjon mellom kjønn og lokalitet for mengden metallotionein
i nyre (Tabell 3.12). Hunnfisk fra Steilene/Killingen hadde signifikant lavere MT nivå enn
hunnfisk fra Solbergstrand (Tukey, p=0,001) og hunnfisk fra Gråøyrenna (Tukey, p=0,024)
(Figur 3.18). Medianverdien for MT i hunnfisk fra Steilene/Killingen (4,4; 3,5-5,0) utgjorde
kun 62 % av medianverdien i hunnfisk fra Solbergstrand (7,1; 5,7-8,0) og 77% av
medianverdien for Gråøyrenna (5,7; 5,7-8,2). For hannfisk fantes det ingen signifikante
forskjeller, men figuren antyder at fisk fra indre Oslofjord hadde lavere medianverdier enn
fisk fra ytre Oslofjord.
Tabell 3.12. ANOVA tabell for metallotionein i nyre fra
torsk med kjønn og område som forklarende
variable.
ANOVA df F p
Skjæringspunkt 1 903,7 0,00
Kjønn 1 0,89 0,35
Lokalitet 2 8,89 0,00
Kjønn*lokalitet 2 4,45 0,02
Feil 54
Total 59
Figur 3.18. Metallotionein (µg MT mg-1 protein) i nyre fra torsk presentert som median, 25 % - 75 %
persentil og 10 % - 90 % persentil. Signifikante forskjeller er markert med ulike bokstaver.
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3.7 Aminolevulinsyre dehydratase (ALA-D) aktivitet i røde blodceller
Det var signifikant forskjell i ALA-D aktivitet i røde blodceller fra skrubbe mellom områdene
(Tabell 3.13). Medianverdien for skrubbe fra indre fjord (13,9; 8,8-17,0) var på kun 59 % av
medianverdien for skrubbe fra ytre Oslofjord (23,5; 18,7-28,6) (Figur 3.19). Det fantes ingen
signifikante kjønnsforskjeller i ALA-D aktivitet i røde blodceller fra skrubbe.
Tabell 3.13. ANOVA tabell for ALA-D aktivitet i røde
blodceller fra skrubbe med kjønn og område
som forklarende variable.
ANOVA df F p
Skjæringspunkt 1 305,3 0,00
Kjønn 1 0,67 0,42
Område 1 17,22 0,00
Kjønn*område 1 0,04 0,85
Feil 48
Total 51
Figur 3.19. ALA-D aktivitet (ng PBG min-1 mg-1 protein) i røde blodceller fra skrubbe
presentert som median, 25 % - 75 % persentil og 10 % - 90 % persentil.




For torsk fantes det en interaksjon mellom kjønn og lokalitet for ALA-D aktivitet (Tabell
3.14). Medianverdien i hannfisk fra Solbergstrand (43,8; 39,9-48,0) var over dobbelt så høy
som i hannfisk fra Gråøyrenna (17,1; 14,8-27,1) og Steilene/Killingen (19,5; 16,6-24,1)
(Tukey, p=0,0001) (Figur 3.20). Disse verdiene er på henholdsvis 39% og 45% av aktiviteten
i hanntorsk fra ytre Oslofjord. For hunntorsk fantes det ingen signifikante forskjeller, men
figuren antyder at medianverdiene var lavere for hunntorsk fra indre Oslofjord.
Tabell 3.14. ANOVA tabell for ALA-D aktivitet i røde
blodceller fra torsk med kjønn og område
som forklarende variable.
ANOVA df F p
Skjæringspunkt 1 584,7 0,00
Kjønn 1 2,84 0,10
Lokalitet 2 24,42 0,00
Kjønn*lokalitet 2 3,76 0,03
Feil 54
Total 59
Figur 3.20. ALA-D aktivitet (ng PBG min-1 mg-1 protein) i røde blodceller fra torsk presentert som




3.8 Vitellogeninkonsentrasjoner i blodplasma fra hanntorsk
Det fantes ingen signifikante forskjeller i vitellogeninkonsentrasjoner i blodplasma fra
hanntorsk mellom lokalitetene i indre og ytre Oslofjord (Tabell 3.15, Figur 3.21). Det ble også
analysert vitellogenin i hunntorsk, og hunntorsk fra Gråøyrenna hadde opptil 600 ganger
høyere vitellogeninnivå enn hann- og hunntorsk fra de andre lokalitetene (resultater ikke vist).
Tabell 3.15. ANOVA tabell for vitellogenin i blodplasma
fra hanntorsk med kjønn og område som
forklarende variable.
ANOVA df F p
Skjæringspunkt 1 204,2 0,00
Lokalitet 2 0,82 0,45
Feil 27
Total 29
Figur 3.21. Vitellogeninkonsentrasjoner i blodplasma fra hanntorsk presentert som median, 25 % -







Med en reduksjon til tre faktorer forklarte modellen 68 % av variasjonen i datasettet. Faktor 1
(horisontal akse) forklarte 32 % og faktor 2 (vertikal akse) 20 % av variasjonen. Skrubbe
grupperte seg etter område langs faktor 1, med indre Oslofjord mot venstre og ytre Oslofjord
mot høyre (Figur 3.22). Skrubbe hadde også en gruppering av kjønn langs faktor 2 (Figur
3.23). Dette viser at variable som plasserer seg langs faktor 1 hovedsakelig kan skyldes
områdeforskjeller. Vektorer som peker mot venstre vil derfor ha en positiv korrelasjon til
indre Oslofjord, mens vektorer som peker mot høyre vil ha en positiv korrelasjon til ytre
Oslofjord. Variable som plasserer seg langs faktor 2, kan skyldes variasjon mellom kjønnene.
Vektorer som peker oppover vil korrelere positivt til hunnfisk, mens vektorer som peker
nedover vil korrelere positivt til hannfisk.
Figur 3.22. PCA med presentasjon av skrubbe etter område. Skrubbe
grupperte seg etter områdene indre og ytre Oslofjord langs faktor
1 (horisontal akse). I=Indre Oslofjord, Y=Ytre Oslofjord.
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Figur 3.23. PCA med presentasjon av skrubbe etter kjønn. Skrubbe grupperte
seg etter kjønn langs faktor 2 (vertikal akse). 1=hunnfisk,
2=hannfisk.
Mengde CYP1A protein og EROD aktivitet i lever grupperte seg sammen og korrelerte
positivt til indre Oslofjord og hannskrubbe (Figur 3.24). Variasjonen i faktor 1 (område) ble
forklart mer av EROD aktivitet i lever enn av mengden CYP1A protein (Tabell 3.16).
Mengden CYP1A protein forklarte derimot mer av variasjonen i faktor 2 (kjønn) enn EROD
aktiviteten. 1-hydroksypyren grupperte seg nær EROD aktivitet i nyre og korrelerte posistivt
til indre Oslofjord og hunnskrubbe. Disse to gruppene hadde felles positiv korrelasjon til indre
Oslofjord, men motsatte korrelasjoner til kjønn. Leversomatisk indeks grupperte seg med vekt
og lengde langs faktor 2, med positiv korrelasjon til hunnfisk. Metallotionein, ALA-D og
alder dannet en gruppe langs faktor 1 og korrelerte positivt til ytre Oslofjord.
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Tabell 3.16. Prosentvise bidrag av variablene til hver faktor i PCA. (Faktor
3 er ikke tatt med i den grafiske fremsillingen).
Faktor 1 Faktor 2 Faktor 3
LSI 0,3 26,7 43,3
MT 20,8 1,5 9,3
ALA-D aktivitet 25,8 0,5 2,2
Mengde CYP1A protein 7,8 22,6 11,8
EROD aktivitet i lever 21,6 13,3 3,1
EROD aktivitet i nyre 15,6 6,7 23,3
1-hydroksypyren 8,1 28,7 7,0
Figur 3.24. PCA av skrubbe (n=47) . Alder, vekt, lengde og kjønn er tilleggsvariable.
Det ble også utført en PCA for hvert kjønn (resultater ikke vist). For begge kjønnene så LSI ut
til å ha en sammenheng med mengden CYP1A protein, men for hannskrubbe fantes også
EROD i lever, lengde og vekt i denne gruppen. Vekt og lengde hadde liten innflytelse i
hunnfisk, og EROD i lever så ikke ut til å henge sammen med mengden CYP1A protein i





Med en reduksjon til tre faktorer forklarte modellen 67 % av variasjonen i datasettet. Faktor 1
(horisontal akse) forklarte 36 % og faktor 2 (vertikal akse) forklarte 19 % av variasjonen.
Torsk grupperte seg etter lokaliteter langs faktor 1, med indre Oslofjord mot venstre og ytre
Oslofjord mot høyre (Figur 3.25). Det ble ikke dannet noen sterke grupperinger av kjønn
langs faktorene (Figur 3.26). Dette viser at variable som plasserer seg langs faktor 1
hovedsakelig kan skyldes lokalitetsforskjeller. Vektorer som peker mot venstre vil derfor ha
en positiv korrelasjon til lokalitetene i indre Oslofjord, mens vektorer som peker mot høyre vil
ha en positiv korrelasjon til ytre Oslofjord. Kjønn bidrar derimot ikke til variasjonen i
variablene i datasettet.
Figur 3.25. PCA med presentasjon av torsk etter lokalitet. Torsk grupperte seg
etter områdene i indre og ytre Oslofjord langs faktor 1 (horisontal
akse). S=Solbergstrand, G=Gråøyrenna, SK=Steilene og Killingen.
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Figur 3.26. PCA med presentasjon av torsk etter kjønn. Ingen grupperinger
oppstod etter kjønn. 1=hunnfisk, 2=hannfisk.
Av de avhengige variablene som ble analysert grupperte mengde CYP1A protein i lever, 1-
hydroksypyren og EROD aktivitet i nyre seg sammen langs faktor 1 (Figur 3.27). Denne
gruppen hadde de største prosentvise bidragene til faktor 1, og derfor en positiv korrelasjon til
lokalitetene i indre Oslofjord (Tabell 3.17). Alder, lengde, vekt og kjønn så ut til å henge
sammen med denne gruppen, men hadde kortere vektorer. Kondisjon grupperte seg med
EROD aktivitet i lever, og begge disse variablene forklarte lite av variasjonen i faktor 1
(Tabell 3.17). Leversomatisk indeks forklarte lite av variasjonen i faktor 1, og derfor også
lokalitet. Metallotionein og ALA-D skilte seg klarest ut fra de andre gruppene av variable. De
så ikke ut til å korrelere med hverandre, men begge hadde høye prosentvise bidrag til faktor 1
og korrelerte positivt til ytre Oslofjord (Tabell 3.17). Aminolevulinsyre dehydratase (ALA-D)
så også ut til å korrelere negativt til gruppen mengde CYP1A protein, 1-hydroksypyren og
EROD aktivitet i nyre. Metallotionein så ut til å korrelere negativt til gruppen EROD aktivitet
i lever og kondisjon.
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Tabell 3.17. Prosentvise bidrag av variablene til hver faktor i PCA. (Faktor 3
er ikke tatt med i den grafiske fremsillingen).
Faktor 1 Faktor 2 Faktor 3
LSI 0,2 39,7 6,9
Kondisjon 4,8 12,4 46,4
MT 13,6 10,0 3,3
ALA-D aktivitet 19,9 10,3 5,6
Mengde CYP1A protein 19,4 4,4 4,8
EROD aktivitet i lever 3,5 21,2 21,4
EROD aktivitet i nyre 18,1 0,7 10,4
1-hydroksypyren 20,6 1,4 1,2
Figur 3.27. PCA av torsk (n=55). Alder, vekt, lengde og kjønn er tilleggsvariable.
Det ble også utført en PCA for hvert kjønn (resultater ikke vist). En forskjell mellom
kjønnene var grupperingen av mengde og aktivitet av CYP1A i lever og nyre og mengde 1-
hydroksypyren i galle. Grupperingen av disse variablene for hanntorsk fremsto som for
analysen av begge kjønn samlet, men EROD aktiviteten i nyre så ut til å ha en enda sterkere
sammenheng med alder, lengde og vekt. For hunntorsk grupperte mengde CYP1A protein og
EROD aktivitet i nyre seg langs faktor 1. I hanntorsk grupperte vitellogenin seg med EROD i





De innsamlede skrubbene fra indre Oslofjord var større enn skrubbene fra ytre Oslofjord, men
skrubbene fra ytre Oslofjord var eldre. Hos skrubbe er hannfisk mindre i størrelse enn
hunnfisk av samme alder (Kleinkauf et al. 2004a), men fordelingen av hannskrubbe og
hunnskrubbe mellom de to områdene var omtrent lik. Dette tyder derfor på at alders- og
størrelsesforskjellen mellom områdene var et resultat av forskjeller i fiskenes vekst. Skrubbe
fra indre Oslofjord har hatt en raskere vekst enn skrubbe fra ytre Oslofjord.
Forskjeller i vekst kan skyldes forskjeller i næringstilgang mellom områdene, men også
forskjeller i fødevalg vil kunne virke inn på veksten (Tyler et al. 1976; Hebb et al. 2003). Det
kan derfor tenkes at skrubbe fra indre Oslofjord har hatt bedre tilgang på føde, eller at føden
har hatt en annen næringssammensetning som har vært gunstig for veksten. En annen årsak til
forskjeller i vekst kan være forskjeller i miljøgiftbelastning mellom områdene. Eksponering
for miljøgifter kan hemme vekst i fisk, men dette er trolig meget artsspesifikt (Vignier et al.
1992; Weis et al. 1992; Johnson et al. 1998). Spormetaller som Pb, Cd eller Cu kan også
hemme vekst i fisk (Lanno et al. 1985; Burden et al. 1998; Hansen et al. 2004), men
motstridende resultater er funnet for de samme metallene (Farag et al. 1994; Hollis et al.
1999; Hollis et al. 2001).
Skrubbe fra indre Oslofjord hadde også høyere LSI enn skrubbe fra ytre Oslofjord. Dette kan
skyldes forskjeller i næringstilgang eller komposisjonen av fettsyrer i føden mellom
områdene. Føde med mye fettsyrer vil gi en høyere LSI (Ando et al. 1993; Fahraeus-Van Ree
et al. 2003). Høyere LSI i skrubbe fra indre Oslofjord kan også skyldes en større belastning av
miljøgifter. I noen undersøkelser har eksponering for miljøgifter ført til høyere LSI (Slooff et
al. 1983; Baumann et al. 1991; Everaarts et al. 1993; Beyer et al. 1996), mens i andre har
eksponeringen ikke hatt noen innvirkning (van der Oost et al. 1991) eller ført til lavere LSI
(Örn et al. 1998; Aas et al. 2001). De fleste undersøkelser viser en positiv korrelasjon mellom
LSI og konsentrasjonen av miljøgifter (van der Oost et al. 2003).
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Dette viser at sammenhengen mellom næringsforhold, LSI, vekst og eksponering for
miljøgifter er kompleks, og situasjonen forklares ikke av kun en faktor alene. Høyere vekst og
høyere LSI i skrubbe fra indre Oslofjord tyder hovedsakelig på forskjeller i næringstilgang
eller fødens næringssammensetning, men også forskjeller i belastning av metaller eller
miljøgifter kan ha ført til slike forskjeller i vekst og LSI.
Hunnskrubbe hadde høyere LSI enn hannskrubbe. Denne forskjellen i LSI mellom
hunnskrubbe og hannskrubbe skyldtes trolig vitellogenese i hunnskrubbene. Østradiol, som
setter i gang vitellogenesen, fører også til en økning i LSI (Larsen et al. 1992; Åkerblom et al.
2000; Kleinkauf et al. 2004a). Det ble ikke målt vitellogenin i skrubbe, noe som eventuelt
ville kunne gitt en indikasjon på reproduktiv status. Det er vist at skrubbe er under
gyteforberedelser på høsten og at vitellogeninnivåene starter å øke allerede i
september/oktober (Nissen-Lie 1997; Kleinkauf et al. 2004a). Dette tyder på at skrubbe hadde
startet vitellogenesen, noe som kan ha hatt en innvirkning på responsen i de andre
biomarkørene.
Torsk fra indre Oslofjord var signifikant eldre og større enn torsk fra ytre Oslofjord. På grunn
av denne sammenhengen mellom alder og størrelse, var det ikke mulig å finne eventuelle
forskjeller fiskene kan ha hatt i vekst. Det fantes heller ingen signifikante forskjeller i LSI
mellom lokaliteter eller kjønn for torsk. Dette tyder på at forskjellene i næringstilgang eller
næringssammensetning for torsk i denne undersøkelsen var små. Det tyder også på at
eventuelle forskjeller i miljøgiftbelastning ikke har hatt noen innvirkning på LSI hos torsk.
Hunntorsk fra Gråøyrenna hadde høyere vitellogeninnivåer enn hanntorsk og hunntorsk fra de
andre lokalitetene. Dette viser at hunntorsk fra Gråøyrenna hadde startet vitellogenesen, men
at nivåene av vitellogenin, og derfor også østradiol, i hunntorsken ikke hadde påvirket LSI.
Torsk fra Gråøyrenna hadde høyere kondisjon enn torsk fra ytre Oslofjord. Årstidsvariasjonen
i kondisjonsfaktor er lik for hunnfisk og hannfisk, noe som tyder på at den styres av faktorer
felles for begge kjønn (Christensen 1996; Kleinkauf et al. 2004a). Denne forskjellen i fiskenes
kondisjon var derfor trolig et resultat av forskjeller i næringstilgang.  
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4.2 Effekter av organiske miljøgifter
Fisk av begge arter fra indre Oslofjord hadde signifikant mer 1-hydroksyfenantren og 1-
hydroksypyren i gallen enn fisk fra ytre Oslofjord. Belastningen av PAH var derfor betydelig
større for fisk i indre Oslofjord. Torsk var den arten som hadde størst forskjell mellom
lokalitetene, og torsk fra indre Oslofjord hadde over tre ganger større mengde
1-hydroksypyren i gallen enn torsk fra ytre Oslofjord. Mengden av PAH metabolitter i gallen
var lik for begge arter i indre Oslofjord, og forskjeller mellom lokalitetene i ytre Oslofjord
hadde derfor mest å si for forskjellen i respons mellom artene.
Torsk fra Steilene/Killingen hadde en større andel 1-hydroksyfenantren i gallen enn fisk av
begge arter fra de andre lokalitetene. 1-hydroksyfenantren er hovedmetabolitten av
fenantrener som hovedsakelig er forbundet med forbrenning av fossilt brensel, særlig kull,
olje og raffinerte produkter av disse (Solbakken et al. 1981; Aas et al. 2000b). 1-
hydroksypyren er hovedmetabolitten av pyren som produseres ved mange pyrolytiske og
petrogene industrielle prosesser (Ariese et al. 1993; Zhou et al. 1998; Aas et al. 2000b). Dette
viser at sammensetningen av PAH i sjøvann er lik over store områder i indre og ytre
Oslofjord, men ved lokaliteter midtfjords som Steilene, kan eksponering fra
forbrenningsprossesser av PAH være mer dominerende. En årsak til dette kan være at fisk fra
Steilene/Killingen utsettes for mer båttrafikk enn fisk ved de andre lokalitetene.
Aktiviteten til CYP1A i nyre og mengden CYP1A protein i lever var høyere i torsk fra indre
Oslofjord enn i torsk fra ytre Oslofjord, og disse biomarkørene grupperte seg sammen med 1-
hydroksypyren i PCA. Dette viser at mengden CYP1A protein i lever og EROD aktiviteten i
nyre i torsk fra indre Oslofjord var påvirket av PAH. Det fantes derimot ingen signifikant
forskjell mellom lokalitetene i EROD aktivitet i lever. Det var heller ingen korrelasjon
mellom EROD aktivitet i lever og gruppen: EROD aktivitet i nyre, mengde CYP1A protein i
lever og mengde 1-hydroksypyren i galle i PCA. Dette kan skyldes at EROD aktiviteten i
lever i torsk fra indre Oslofjord var blitt hemmet. En slik hemming vil innebære en
metabolisme eller en toksikodynamikk av disse hemmende stoffene i torsken som ikke
involverer interaksjoner med nyrene eller påvirker mengden CYP1A protein.
Organotinnforbindelser er stoffer som hemmer EROD aktiviteten i større grad enn mengden
CYP1A protein, noe som trolig skyldes en kompetitiv hemming av enzymaktiviteten til
CYP1A (Fent et al. 1993; Bruschweiler et al. 1996; Fent et al. 1998; Morcillo et al. 2004).
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Organotinnforbindelser har også vist seg å akkumulere hovedsakelig i lever og galle (Martin
et al. 1989; Arnold et al. 1997). Spredningen av organotinnforbindelser i marint miljø
kommer særlig fra bunnstoff på båter over 25 m (TBT4) og fra industrien (TPhT5), og
belastningen av organotinnforbindelser i både fisk og blåskjell i indre Oslofjord har vært
større enn i ytre Oslofjord (Berge et al. 1996; Knutzen et al. 2000; Green et al. 2004).
Organotinnforbindelser kan derfor være en årsak til hemming av EROD aktivitet i torsk fra
indre Oslofjord.
Andre potensielle hemmere av EROD aktiviteten i torsk fra indre Oslofjord kan være
spormetaller og/eller høye miljøgiftkonsentrasjoner. Spormetaller som Cd, Cu, Fe og Hg kan
hemme EROD aktiviteten og mengden CYP1A protein i fisk (George 1989; Goksøyr et al.
1994; Beyer et al. 1997; Stien et al. 1997; Viarengo et al. 1997; Risso-de Faverney et al.
1999). Det finnes derimot store forskjeller mellom arter i sensitiviteten for metallpåvirkning
av CYP systemet (Lemaire-Gony et al. 1992; Lemaire-Gony et al. 1995; Beyer et al. 1997).
En samtidig eksponering for metaller og organiske miljøgifter kan føre til at EROD
aktiviteten hemmes av metaller, men også at MT hemmes av organiske miljøgifter (Sandvik
et al. 1997). I PCA så det ut til å finnes en negativ korrelasjon mellom MT og EROD aktivitet
i lever, noe som kan tyde på en interaksjon mellom disse stoffene på biomarkørene. Derfor
kan en hemming av EROD aktiviteten i lever hos torsk fra indre Oslofjord også skyldes
spormetaller som Cd, Cu, Fe eller Hg.
Torsk fra indre Oslofjord kan tenkes å ha blitt eksponert for høye nivåer av miljøgifter som
har hemmet EROD aktiviteten. Ah-reseptor agonister kan hemme EROD aktivitet i induserte
leverceller in vitro, og høye nivåer av PCB kan hemme EROD aktivitet også in vivo
(Stegeman et al. 1994; Besselink et al. 1998; Schlezinger et al. 1999; Schlezinger et al. 2001;
Gravato et al. 2002). Et av de mest belastende stoffene i indre Oslofjord er PCB, og nivåer av
∑PCB7 på opptil 4,8 mg/kg våtvekt har blitt målt i torskelever (Konieczny 1994; Knutzen et
al. 2000). I motsetning til torsk, fantes det forskjeller i EROD aktivitet i skrubbelever mellom
indre og ytre Oslofjord. Likevel var EROD aktiviteten i lever hos skrubbe fra indre Oslofjord
lavere enn hos torsk. Denne artsforskjellen i respons og/eller hemming av EROD aktivitet kan
skyldes forskjeller i atferd og leveområde som gjør eksponeringen for miljøgifter ulik. Det





kan også skyldes artsforskjeller i respons på organiske miljøgifter. Dette kan derfor også være
en mekanisme for hemming av EROD aktivitet i lever i torsk fra indre Oslofjord.
Fisk som lever i et forurenset miljø kan over generasjoner utvikle høyere toleranse overfor
miljøgifter. Denne toleransen er nedarvet og kan skyldes mutasjoner i Ah reseptoren som
senker følsomheten overfor binding av ligander (Nacci et al. 1999; Nacci et al. 2002; Hahn et
al. 2004). Responsen i mengde og aktivitet av CYP1A i fisk som lever i et forurenset miljø vil
derfor kunne være svakere enn i fisk som lever i et miljø med mindre belastning av
miljøgifter. Slik nedarvet adaptasjon har hittils kun blitt undersøkt i killifisk (Fundulus
heteroclitus) (Hahn et al. 2004). Det kan tenkes torsk fra indre Oslofjord har utviklet en slik
nedarvet resistens, ettersom det er vist at torsk fra indre Oslofjord danner en egen genetisk
stamme (Knutsen et al. 2003). Dette kan være en forklaring på manglende forskjeller i EROD
aktivitet mellom ytre og indre Oslofjord.
Hos skrubbe fantes det kjønnsforskjeller i EROD aktivitet i lever. Hannskrubbe hadde over
dobbelt så høy EROD aktivitet i lever som hunnskrubbe. Mengden CYP1A protein var ikke
signifikant forskjellig mellom kjønn, men i PCA fantes det en positiv korrelasjon mellom LSI,
EROD aktivitet i lever og mengde CYP1A protein i hannskrubbe. Dette fantes derimot ikke
ikke i hunnskrubbe. Kjønnsforskjeller i mengde og aktivitet av CYP1A har også blitt funnet i
andre undersøkelser av skrubbe i ytre Oslofjord (Christensen 1996; Hylland et al. 1998b;
Gaarder 1999). I undersøkelsen av Hylland et al. (1998b) korrelerte derimot LSI og EROD
aktivitet kun i hunnskrubbe. For kjønnsmoden fisk virker kjønn og årstid inn på mengden
CYP1A protein, aktiviteten av CYP1A og LSI (Förlin et al. 1990; George et al. 1990;
Lindström-Seppä et al. 1995; Hylland et al. 1998b). Dette skyldes særlig kjønnshormonet
østradiol. Økte plasmanivåer av østradiol og østrogenliknende stoffer i fisk reduserer både
mengden protein og enzymaktiviteten i CYP1A systemet (Förlin et al. 1982; George et al.
1990; Gray et al. 1991; Stegeman et al. 1994; Lindström-Seppä et al. 1995; Eggens et al.
1996; Arukwe et al. 1997; Navas et al. 2000; Solé et al. 2000). Virkningen av andre
kjønnshormoner på CYP1A systemet, som testosteron, har gitt motstridende resultater og ser
ikke ut til å være direkte innvolvert i reguleringen av CYP1A (Andersson et al. 1992). Det er
også ennå usikkert hvordan østradiol hemmer CYP1A, men man antar at "cross-talk" mellom
østrogen- og Ah-reseptoren kan føre til denne hemmingen (Williams et al. 1998; Navas et al.
2001; Elskus 2004). En interaksjon mellom østrogen- og Ah-reseptoren har blitt vist i
kreftcellelinjer i mennesker og i leverceller i fisk (Angus et al. 1999; Michallet-Ferrier et al.
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2004; Pearce et al. 2004). Responsen i CYP1A systemet vil også kunne reduseres som en
følge av en høy LSI, og hunnskrubbe hadde høyere LSI enn hannskrubbe. Dette kan føre med
seg en større kapasitet for lagring av fettløselige miljøgifter. Bindingen av lipofile
forurensninger i lipider, kan føre til at de holdes utenfor interaksjoner med reseptorer og
enzymer i hepatocyttene (Geyer et al. 1993; Ruus et al. 2001). Når fettreserver senere
forbrukes fra leveren, kan også lagrede lipofile miljøgifter frigis og føre til en induksjon av
CYP1A (Jørgensen et al. 2002). Som en følge av effekten av østradiol, uavhengig av
mekanismen, har kjønnsmoden hunnfisk generelt mindre CYP1A protein og lavere EROD
aktivitet enn hannfisk.
I PCA for skrubbe grupperte EROD aktivitet i nyre seg med 1-hydroksypyren, og ingen av
disse biomarkørene viste noen signifikante kjønnsforskjeller. Kjønnsavhengige faktorer,
hovedsakelig østrogen, kan også påvirke EROD aktiviteten i nyre, men nyrene er mindre
sensitive for denne påvirkningen enn leveren (Lindström-Seppä et al. 1995). I tillegg vil
effekter av "crosstalk" mellom østrogen- og Ah-reseptoren være svakere i nyrene, ettersom
disse har færre østrogenreseptorer enn leveren (Socorro et al. 2000; Pearce et al. 2004). Dette
stemmer overens med resultatene for skrubbe i denne undersøkelsen. Dette viser at
biomarkørene for effekter av organiske miljøgifter i skrubbe har vært påvirket av PAH, men
påvirkning av østradiol kan ha skapt forskjeller mellom kjønnene i responsen av EROD
aktivitet i leveren.
I denne undersøkelsen hadde torsk en kraftigere respons i biomarkørene for organiske
miljøgifter enn skrubbe. Torsk og skrubbe fra indre Oslofjord hadde henholdsvis opptil 16 og
3 ganger høyere EROD aktivitet i nyre sammenliknet med torsk og skrubbe fra ytre Oslofjord.
En slik artsforskjell for induksjon av CYP1A i nyre har også blitt funnet i andre undersøkelser
(Husøy et al. 1996). Torsk hadde også opptil 4 ganger høyere mengde CYP1A protein i lever,
mens skrubbe hadde dobbelt så mye. Det kan derimot være vanskelig å evaluere
artsforskjellene ettersom torsk fra ytre Oslofjord ikke ble viltfanget, og derfor ikke
representerer en populasjon utsatt for naturlig eksponering for miljøgifter. De hadde for
eksempel blitt eksponert for lavere nivåer av PAH enn skrubbe fra ytre Oslofjord. Skrubbe har
blitt foreslått å være en mer responsiv art enn torsk (Beyer et al. 1996; Gaarder 1999), noe
som er motsatt av resultatene i denne undersøkelsen. Skrubbe fra indre Oslofjord, som hadde
høyere LSI, kan ha hatt større kapasitet enn skrubbe fra ytre Oslofjord til å bioakkumulere
fettløselige miljøgifter i leveren. Dette vil kunne minske forskjellen i mengden CYP1A
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protein og EROD aktivitet mellom lokalitetene ved å senke responsen i fisk fra indre
Oslofjord. Lokalitetsforskjeller i LSI fantes ikke for torsk, og denne mekanismen kan derfor
være med på å forklare forskjellen i respons i CYP1A mellom artene. 
Forskjellen i alder mellom lokalitetene kan ha ført til forskjeller i akkumulerte miljøgifter i
fiskene, og derfor også til artsforskjeller i responsen i biomarkørene. Torsk fra indre Oslofjord
var eldre enn torsk fra ytre Oslofjord og kan derfor ha akkumulert høyere konsentrasjoner av
miljøgifter som PCB, dioksiner eller metaller som Cd eller Hg. For skrubbe var det motsatt,
da skrubbe fra ytre Oslofjord var eldre enn skrubbe fra indre Oslofjord. I PCA var alder
positivt korrelert til CYP1A i torsk, men negativt korrelert i skrubbe. Noen PCB og dioksin
kongenerer kan bioakkumulere i fisk (Malins et al. 1985; van den Berg et al. 1994; Andersson
et al. 2001), og fisk med høy alder kan derfor ha høyere CYP1A aktivitet enn fisk med lav
alder fanget på samme sted (Sleiderink et al. 1995b). Fiskenes alder virker derimot lite inn på
opptaket og akkumuleringen av PAHer ettersom de metaboliseres raskt, men noen PAHer kan
bioakkumuleres i muskelvev i fisk (Malins et al. 1985; Jimenez et al. 1987; van der Oost et
al. 1991; Hellou et al. 1994). En slik akkumulering av miljøgifter over tid kan ha ført til en
økning i responsen i torsk fra indre Oslofjord og i skrubbe fra ytre Oslofjord, og dermed også
øke forskjellen i respons mellom artene.
Temperatur er en faktor som kan påvirke både mengde og aktivitet av CYP1A (Stegeman et
al. 1994). Det finnes forskjellige resultater for sammenhengen mellom temperatur og mengde
og aktivitet av CYP1A. Kuldeakklimering kan senke mengden og aktiviteten av CYP1A
protein i killifisk, men ikke mengden CYP1A mRNA (Kloepper-Sams et al. 1992).
Vanntemperatur og EROD aktivitet ser derimot ut til å være negativt korrelert i flere flatfisk,
og mengden CYP1A protein påvirkes ikke like mye som EROD aktiviteten (Stegeman 1979;
Sleiderink et al. 1995a; Christensen 1996). Det stilles også spørsmål til om vanntemperaturen
virkelig påvirker disse systemene direkte, eller om den påvirker CYP1A systemet indirekte
gjennom reproduksjonssyklusen (Christensen 1996; Lange et al. 1998). Forskjellen i
vanntemperatur i denne undersøkelsen var under 2 °C, noe som er lite sammenliknet med
forskjeller i disse andre forsøkene og undersøkelsene, der man ikke registrerte signifikante
effekter ved temperaturforskjeller < 8 °C.
Pyretroider og klororganiske stoffer som insektmidlene endosulfan og deltametrin og
trepreserveringsmiddelet pentaklorofenol (PCP) kan gi signifikante økninger i EROD aktivitet
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i fisk (Jensen et al. 1991; Deer et al. 1996; Savelli et al. 1997). I Norge er bruken av disse
midlene lite utbredt (Ludvigsen et al. 2002), og har derfor trolig liten innvirkning på måling
av responser i CYP1A. I områder med høy jordbruksaktivitet bør derimot dette evalueres som
en mulig grunn eller interferens i undersøkelser av EROD aktivitet (Vindimian et al. 1993).
Et protein i post-mikrosomal fraksjon isolert fra brasme og regnbueørret kalt CERODIP6 har
vist seg å kunne hemme EROD aktivitet (Achazi et al. 1994; Neunaber et al. 1999). Dette
proteinet, som er varme-, syre- og etanolsensitivt, har en molekylvekt på 185 kDa. Om
proteinet finnes i torsk og skrubbe vites ikke. Dette proteinet vil eventuelt være til stede i S9
fraksjonen som ble benyttet under EROD analysene i denne undersøkelsen, og hvordan dette
proteinet påvirkes ved eksponering for forurensing eller ved forskjeller i temperatur eller
kjønn er ikke kjent. Det kan derfor ikke utelukkes som en kilde til feilmålinger i EROD
aktivitet (Whyte et al. 2000).
                                                
6 Cytosolic EROD-inhibiting protein
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4.3 Effekter av metaller
Nivåene av metallotionein var i begge arter preget av større forskjeller mellom lokalitetene i
hunnfisk enn i hannfisk. Hunnfisk av begge arter fra ytre Oslofjord hadde høyere MT nivå
enn hunnfisk fra indre Oslofjord. Eneste unntak var hunntorsk fra Gråøyrenna som hadde
samme MT nivå som hunntorsk fra Solbergstrand. Det var ingen signifikante forskjeller
mellom henholdsvis hannfisk av torsk eller hannfisk av skrubbe fra de forskjellige
lokalitetene. 
Hunntorsk fra Gråøyrenna var i vitellogenesen (se ovenfor). Mengden av MT i lever og nyrer
påvirkes begge av østradiol, men MT i nyrene er vanligvis mindre sensitivt enn MT i leveren
(Olsson 1996; Gerpe et al. 2000; Werner et al. 2003). Østradiol påvirker MT trolig gjennom
spormetallmetabolismen i forbindelse med vitellogeninsyntesen. Zn2+ kreves ved
vitellogeninsyntese og lagres i kroppsvev i hunnfisk før oppbyggingen av gonader (Fletcher et
al. 1978; Shears et al. 1983). Zn2+ er da bundet opp i forbindelser med høy molekylvekt (> 40
kDa) (Hylland et al. 1994), men frigis fra disse i forbindelse med vitellogenesen (Olsson et al.
1989). Frigivelsen av Zn2+ fører til en økning av MT nivået, som tenkes å ha en beskyttende
effekt mot eventuelle toksiske effekter av fritt Zn2+ (Shears et al. 1985; Olsson et al. 1987;
Overnell et al. 1987; Olsson et al. 1995). Hunnfisk inkorporerer også større mengder
essensielle metaller som Zn2+, Cu2+ og Ca2+ i rognen enn hannfisk gjør i melken, noe som
fører til at kjønnsmoden hunnfisk har et høyere årlig opptak av disse metallene i forhold til
hannfisk (Fletcher et al. 1978). I pattedyr fører østradiol til induksjon av MT i nyrer enten ved
økt opptak av sirkulerende spormetaller eller som en direkte effekt av østradiol (Nishiyama et
al. 1987; Blazka et al. 1991). Forskjellen i MT nivå i nyrer mellom hunntorsk fra lokalitetene
i indre Oslofjord kan derfor ha vært en følge av vitellogenesen i hunntorsk fra Gråøyrenna.
For hunnskrubbe kan derimot ikke forskjellen i MT nivå mellom områdene forklares av
vitellogenese alene. Som tidligere nevnt var hunnskrubbe fra begge lokaliteter kjønnsmodne
og trolig under oppbygging av gonader, og det fantes heller ingen slike interaksjonsforskjeller
mellom kjønn og område for noen av de andre biomarkørene i skrubbe. Det er derfor usikkert
hvorfor forskjellen i MT var større i hunnskrubbe enn i hannskrubbe.
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For torsk så det ut til å finnes kun en svak trend i metallotioneinnivået. Torsk fra ytre
Oslofjord hadde høyere medianverdier enn torsk fra indre Oslofjord. Unntaket var hunntorsk
fra Gråøyrenna, men tatt i betraktning at MT nivået i hunntorsk herfra kan ha vært indusert av
østradiol, stemmer dette overens med observasjoner gjort i andre undersøkelser (Green et al.
2004). Torsk og skrubbe fra ytre Oslofjord har tidligere også hatt høyere metallnivåer av
henholdsvis Cd og Cu enn torsk og skrubbe fra indre Oslofjord (Gaarder 1999). Fisk fra ytre
Oslofjord kan derfor ha vært eksponert for høyere konsentrasjoner av spormetaller enn fisk fra
indre Oslofjord, og som følge av dette fått ett høyere metallotioneinnivå.
Induksjonen av MT kan også påvirkes av forskjeller i fiskenes alder. Eldre fisk kan
akkumulere mer Cd og Hg på grunn av den lange halveringstiden for disse metallene (Boudou
et al. 1985; Riisgard et al. 1990; Hylland et al. 1992; Hollis et al. 2001). Torsk fra indre
Oslofjord var eldre enn torsk fra ytre Oslofjord og kan ha akkumulert en større mengde Cd
eller Hg. Derimot kan samtidig eksponering for organiske miljøgifter ha ført til en senking av
MT nivået i fisk fra indre Oslofjord. Fisk fra områder med høyt innhold av metaller og
organiske miljøgifter i sedimenter har ikke nødvendigvis noen akkumulering av metaller eller
induksjon av MT (Hylland et al. 1992; Beyer et al. 1996). Ved injeksjon av PCB-156 eller
benzo[a]pyren i fisk kan også induksjonen av MT hemmes (Hylland et al. 1996b; Sandvik et
al. 1997). Dette tyder på at eksponering for organiske miljøgifter kan føre til en redusering i
akkumuleringen av metaller. Biomarkørene for organiske miljøgifter viste at fisk fra indre
Oslofjord hadde vært eksponert for høyere nivåer av disse miljøgiftene enn fisk fra ytre
Oslofjord (se ovenfor). Opptaket eller distribusjonen av spormetaller i fisk fra indre Oslofjord
kan derfor ha vært lavere på grunn av eksponering for PAH eller PCB, og dermed gitt en
lavere respons i MT. 
Metallotionein korrelerer negativt til vanntemperatur i flere fiskearter, men forskjellene som
kreves i vanntemperatur for å registrere en signifikant forskjell i MT er relativt store (5-10 °C)
(Olsson et al. 1996; Rotchell et al. 2001). Forskjellen i temperatur i denne undersøkelsen var
under 2 °C mellom stasjonene, og forklarer derfor lite av variasjonen i MT.
Aminolevulinsyre dehydratase (ALA-D) aktiviteten i skrubbe fra indre Oslofjord var
signifikant lavere enn i skrubbe fra ytre Oslofjord. Det fantes ingen kjønnsavhengige
forskjeller for skrubbe. Hos torsk fantes det interaksjoner mellom kjønn og lokalitet.
Hanntorsk fra Solbergstrand hadde signifikant høyere ALA-D aktivitet enn hanntorsk fra
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begge lokaliteter i indre Oslofjord. Det fantes ingen signifikante forskjeller mellom
lokalitetene for hunntorsk, selv om hunnfisk fra indre Oslofjord hadde lavere medianverdier
enn hunntorsk fra ytre Oslofjord. Trenden for begge kjønn var derfor lavere ALA-D aktivitet i
fisk fra indre Oslofjord.
Denne forskjellen i respons mellom kjønnene er ulikt resultatene i andre undersøkelser av
ALA-D aktivitet, der hverken kjønn eller årstid har hatt noen innvirkning (Green et al. 2004).
Forskjellen i respons mellom kjønnene kan skyldes forskjeller i opptaket, distribusjonen eller
metabolismen av Zn2+. Zn2+ er en kofaktor i ALA-D i pattedyr, men om Zn2+ kreves av ALA-
D i fisk er usikkert (Tsukamoto et al. 1979; Hutton 1983; Conner et al. 1994). Derimot har
tilgang på Zn2+ en beskyttende effekt mot hemming av ALA-D i fisk, ettersom hemmet ALA-
D kan reaktiveres ved å tilføre Zn2+ (Schmitt et al. 1993; Schmitt et al. 2002). Det kan derfor
tenkes at kjønnsforskjellen i ALA-D aktivitet skyldtes effekter av østradiol på Zn2+
metabolismen i hunntorsk.
Skrubbe og hanntorsk fra indre Oslofjord hadde signifikant lavere ALA-D aktivitet enn
skrubbe og hanntorsk fra ytre Oslofjord.  Dette er et tydelig tegn på Pb eksponering av fisk fra
indre fjord. I denne undersøkelsen var ALA-D aktiviteten i hanntorsk og skrubbe fra indre
Oslofjord på henholdsvis 39-45% og 59% av ALA-D aktiviteten i henholdsvis hanntorsk og
skrubbe fra ytre Oslofjord. Dette er en større forskjell enn det som har blitt funnet i andre
undersøkelser, der ALA-D aktiviteten i fisk fra indre Oslofjord har ligget på ~65 % av ALA-
D aktiviteten i fisk fra ytre Oslofjord (Green et al. 2004).
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4.4 Effekter av østrogenliknende stoffer
Mengden av vitellogenin i blodplasma fra hanntorsk var ikke signifikant forskjellig mellom
noen av lokalitetene. Det fantes derfor ingen effekter av østrogenliknende stoffer på hanntorsk
i denne undersøkelsen.
I norske kystfarvann er det kun utført noen få undersøkelser av effekter av østrogenliknende
stoffer i fisk. Torsk fra områder på Østlandskysten har tidligere vist tegn på effekter av
østrogenliknende stoffer, men vitellogeninnivåene i fiskene har vært svært lave og
forskjellene mellom de undersøkte områdene har vært meget små sammenliknet med
resultater fra undersøkelser i England (Hylland et al. 1998a). Torsk fra Grenlandsfjordene har
hatt de høyeste nivåene av vitellogenin i disse undersøkelsene. Både burforsøk og innfanging
av villfisk har da blitt utført. Etter eksponering for avløp fra renseanlegg i Norge har det blitt
observert en økning av vitellogenin i juvenil torsk (Hylland et al. 1996a).
I engelske estuarier og elver finnes det sterke effekter av østrogenliknende stoffer på fisk, noe
som skyldes naturlige og syntetiske antropogene steroidhormoner i avløpsvann (Sumpter
1995; Desbrow et al. 1998; Routledge et al. 1998; Kirby et al. 2004; Kleinkauf et al. 2004b).
17α-etinyløstradiol (EE2), som brukes i p-piller, brytes dårlig ned i kloakkrenseanlegg og
østrogene effekter som observeres i fisk eksponert for avløpsvann kan derfor skyldes dette
syntetiske østrogenliknende stoffet (Larsson et al. 1999). Avhengig av strukturen kan PCB
virke østrogent eller anti-østrogent i fisk (Andersson et al. 1999; Arukwe et al. 2000). PAH
og Cd kan også virke anti-østrogent i fisk. Cd virker inn på metabolismen av Ca2+, noe som
igjen påvirker vitellogenesen og reproduksjonen (Haux et al. 1988; Pratap et al. 1989;
Casillas et al. 1991). Sensitiviteten og effekten av PAH kan være veldig variabel mellom
arter, populasjoner og individer, men generelt har PAH eksponert fisk lavere østrogennivåer i
blod (Johnson et al. 1988; Stein et al. 1991; Nicolas 1999). Det finnes i tillegg større
artsforskjeller i vitellogeninresponsen i marine fisk enn i ferskvannsfisk (Hylland et al.
1996a). For eksempel skrubbe fanget i områder i Nederland sterkt påvirket av antropogen
aktivitet har ikke vist effekter av østrogenliknende stoffer (Vethaak et al. 2002).
Torsk ser derimot ut til å kunne være en egnet art for biomarkøranalyser på effekter av
østrogenliknede stoffer. Andre faktorer som kan virke inn på vitellogeninresponsen er
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vanntemperaturen eller fiskenes størrelse (Mackay et al. 1993). Det har også blitt foreslått at
hannfisk kan være mindre sensitive for påvirkning av østrogenliknende stoffer enn hunnfisk
(Janssen et al. 1997), men ingen av disse faktorene ser ut til å ha noen stor betydning for




Fisk fra indre Oslofjord hadde høyere nivå av PAH metabolitter i gallen og sterkere
biologiske effekter av organiske miljøgifter enn fisk fra ytre Oslofjord. Det så ut til at EROD
aktivitet i nyre hos torsk ga bedre respons enn EROD aktivitet i nyre hos skrubbe.
Gyteforberedelser kan ha senket responsen i EROD aktivitet i leveren i hunnskrubbe, og i
torsk fra indre Oslofjord var EROD aktiviteten i lever trolig hemmet. Denne hemmingen
kunne skyldes effekter av metaller eller høye nivåer av organiske miljøgifter som PCB.
Hemmingen av EROD aktiviteten i torsk fra indre Oslofjord kunne også skyldes lavere
sensitivitet for eksponering av organiske miljøgifter. Det kan derfor være interresant å
undersøke om torsk fra indre Oslofjord har slike nedarvede egenskaper overfor eksponering
for organiske miljøgifter.
Hunnfisk hadde større variasjon i metallotioneinnivå mellom lokalitetene enn hannfisk.
Forskjellen i metallotionein mellom lokalitetene kunne tyde på at fisk fra ytre Oslofjord hadde
en høyere metallbelastning eller at organiske miljøgifter hemmet responsen i MT i fisk fra
indre Oslofjord. Denne effekten av organiske miljøgifter på MT er undersøkt i skrubbe, men
mindre kjent i torsk. Derfor kan det være nyttig å undersøke denne effekten også i torsk.
Skrubbe og hanntorsk fra indre Oslofjord hadde tydelig hemmet ALA-D aktivitet, noe som er
en effekt av blyeksponering. Skrubbe så ut til å være en mer egnet art for undersøkelser av
ALA-D aktivitet enn torsk, ettersom det ble funnet kjønnsforskjeller i ALA-D aktivitet hos
torsk. Hanntorsk så ut til å være mer responsiv enn hunntorsk. Resultatene i denne
undersøkelsen tyder på at ALA-D aktiviteten i torsk påvirkes av kjønn, noe som bør
undersøkes nærmere.
Det fantes ingen tegn på effekter av østrogenliknende stoffer i torsk fra noen av lokalitetene.
Belastningen av østrogenliknende stoffer på fisk i Oslofjorden ser derfor ut til å være liten.
Totalt viste fisk fra indre Oslofjord tydelige tegn på en større miljøgiftbelastning enn fisk fra
ytre Oslofjord. De hadde sterkere effekter av både organiske miljøgifter og av bly. Det fantes
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Vedlegg 1. Rådata for skrubbe
























































300S1 Hubukta Ytre fjord 2 2 29,5 241,0 2,0 0,8 7 15/11/02
300S2 Hubukta Ytre fjord 2 5 30,0 295,0 2,0 0,7 7 15/11/02
301S1 Hubukta Ytre fjord 1 4 36,0 429,0 12,0 2,8 7 15/11/02
301S2 Hubukta Ytre fjord 1 9 37,5 654,0 16,0 2,4 7 15/11/02
302S10 Hubukta Ytre fjord 1 6 36,0 517,0 15,0 2,9 7 15/11/02
302S11 Hubukta Ytre fjord 1 3 33,8 403,0 8,0 2,0 7 15/11/02
302S12 Hubukta Ytre fjord 2 6 34,7 371,0 4,2 1,1 7 15/11/02
302S13 Hubukta Ytre fjord 1 6 38,0 575,0 15,7 2,7 7 15/11/02
302S14 Hubukta Ytre fjord 1 9 36,5 450,0 5,7 1,3 7 15/11/02
302S15 Hubukta Ytre fjord 1 6 33,5 491,0 13,2 2,7 7 15/11/02
302S16 Hubukta Ytre fjord 2 5 33,5 371,0 4,2 1,1 7 15/11/02
302S17 Hubukta Ytre fjord 1 5 34,5 354,0 4,7 1,3 7 15/11/02
302S18 Hubukta Ytre fjord 1 4 30,5 332,0 8,4 2,5 7 15/11/02
302S19 Hubukta Ytre fjord 2 2 29,0 260,6 2,9 1,1 7 15/11/02
302S1 Hubukta Ytre fjord 2 7 30,3 268,0 8,0 3,0 7 15/11/02
302S20 Hubukta Ytre fjord 1 5 30,7 320,8 9,6 3,0 7 15/11/02
302S21 Hubukta Ytre fjord 1 6 36,5 494,5 10,6 2,1 7 15/11/02
302S22 Hubukta Ytre fjord 1 6 33,0 398,6 9,5 2,4 7 15/11/02
302S23 Hubukta Ytre fjord 1 8 36,0 588,1 16,8 2,9 7 15/11/02
302S24 Hubukta Ytre fjord 1 4 33,0 329,4 7,0 2,1 7 15/11/02
302S25 Hubukta Ytre fjord 1 6 34,2 402,1 12,3 3,1 7 15/11/02
302S2 Hubukta Ytre fjord 1 2 32,0 368,0 5,0 1,4 7 15/11/02
302S3 Hubukta Ytre fjord 2 3 33,0 417,0 6,0 1,4 7 15/11/02
302S4 Hubukta Ytre fjord 2 2 29,0 264,0 3,0 1,1 7 15/11/02
302S5 Hubukta Ytre fjord 1 4 41,5 770,0 15,0 1,9 7 15/11/02
302S6 Hubukta Ytre fjord 1 4 29,0 272,0 10,0 3,7 7 15/11/02
302S7 Hubukta Ytre fjord 2 6 31,1 304,0 3,0 1,0 7 15/11/02
302S8 Hubukta Ytre fjord 1 6 36,3 501,0 9,0 1,8 7 15/11/02
302S9 Hubukta Ytre fjord 1 3 33,6 440,0 11,0 2,5 7 15/11/02
272S1 Killingen Indre fjord 1 4 36,8 594,8 15,4 2,6 7,9 07/11/02
272S2 Killingen Indre fjord 1 4 35,5 453,0 15,8 3,5 7,9 07/11/02
272S3 Killingen Indre fjord 2 3 33,5 404,0 7,7 1,9 7,9 07/11/02
273S1 Killingen Indre fjord 1 6 39,0 712,0 23,6 3,3 7,9 07/11/02
294S1 Killingen Indre fjord 1 3 36,0 520,4 18,2 3,5 7,9 07/11/02
294S2 Killingen Indre fjord 1 6 36,5 587,2 17,8 3,0 7,9 07/11/02
294S3 Killingen Indre fjord 1 4 37,8 629,5 14,6 2,3 7,9 07/11/02
295S1 Killingen Indre fjord 1 3 38,5 665,0 16,5 2,5 7,9 07/11/02
295S2 Killingen Indre fjord 1 4 36,0 529,4 17,8 3,4 7,9 07/11/02
295S3 Killingen Indre fjord 2 2 32,5 368,6 5,6 1,5 7,9 07/11/02
296S1 Killingen Indre fjord 2 2 34,5 369,8 5,3 1,4 7,9 07/11/02
296S2 Killingen Indre fjord 1 2 39,6 709,5 22,5 3,2 7,9 07/11/02
296S3 Killingen Indre fjord 2 3 30,5 301,4 3,1 1,0 7,9 07/11/02
296S4 Killingen Indre fjord 2 5 34,0 417,4 5,6 1,3 7,9 07/11/02
296S5 Killingen Indre fjord 1 3 34,0 436,6 10,6 2,4 7,9 07/11/02
296S6 Killingen Indre fjord 1 3 31,0 367,0 9,2 2,5 7,9 07/11/02
296S7 Killingen Indre fjord 1 3 35,5 496,4 15,4 3,1 7,9 07/11/02
296S8 Killingen Indre fjord 1 5 36,0 537,8 15,6 2,9 7,9 07/11/02
296S9 Killingen Indre fjord 1 4 40,5 807,0 20,1 2,5 7,9 07/11/02
298S1 Killingen Indre fjord 1 5 35,4 526,0 12,3 2,3 7,9 07/11/02
298S2 Killingen Indre fjord 2 4 31,5 351,8 7,6 2,2 7,9 07/11/02
298S3 Killingen Indre fjord 1 5 37,8 568,4 16,3 2,9 7,9 07/11/02
299S1 Killingen Indre fjord 2 2 35,0 484,8 8,2 1,7 7,9 07/11/02
299S2 Killingen Indre fjord 2 3 34,0 391,4 5,9 1,5 7,9 07/11/02
299S3 Killingen Indre fjord 2 5 31,5 347,4 5,5 1,6 7,9 07/11/02
299S4 Killingen Indre fjord 1 3 28,8 297,8 6,6 2,2 7,9 07/11/02
Kjønn: 1=hunnfisk, 2=hannfisk; Alder: år; Lengde: cm; Vekt: g; Levervekt: g; Temp: °C
Vedlegg 2. Rådata for torsk





























































272T1 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 1 2 44,3 757,3 26,8 3,5 0,87 7,4 22/11/02
272T2 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 1 2 43,6 625,3 9,5 1,5 0,75 7,4 22/11/02
272T3 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 1 3 36,0 427,3 13,2 3,1 0,92 7,4 22/11/02
272T4 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 1 2 38,0 410,5 6,9 1,7 0,75 7,4 22/11/02
272T5 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 2 1 34,3 323,3 4,8 1,5 0,80 7,4 22/11/02
272T6 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 2 1 35,5 386,5 5,9 1,5 0,86 7,4 22/11/02
294T1 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 1 2 31,5 245,0 3,9 1,6 0,78 7,4 22/11/02
294T2 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 2 2 32,3 253,9 3,8 1,5 0,75 7,4 22/11/02
294T3 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 1 2 37,7 426,5 12,0 2,8 0,80 7,4 22/11/02
294T4 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 1 2 31,5 287,3 7,4 2,6 0,92 7,4 22/11/02
294T5 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 1 1 37,2 424,3 9,6 2,3 0,82 7,4 22/11/02
294T6 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 1 3 36,3 425,3 8,7 2,0 0,89 7,4 22/11/02
295T1 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 2 3 39,1 537,1 12,5 2,3 0,90 7,4 22/11/02
295T2 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 1 2 42,5 581,8 9,1 1,6 0,76 7,4 22/11/02
295T3 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 2 1 30,5 237,1 4,5 1,9 0,84 7,4 22/11/02
295T4 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 1 1 37,1 488,9 16,8 3,4 0,96 7,4 22/11/02
295T5 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 2 2 31,6 282,4 8,6 3,0 0,89 7,4 22/11/02
295T6 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 2 2 38,8 527,9 9,9 1,9 0,90 7,4 22/11/02
296T1 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 2 1 34,0 362,0 13,5 3,7 0,92 7,4 22/11/02
296T2 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 1 1 32,5 326,3 8,1 2,5 0,95 7,4 22/11/02
296T3 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 2 1 35,6 386,9 9,4 2,4 0,86 7,4 22/11/02
296T4 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 2 2 36,5 370,4 20,9 5,6 0,76 7,4 22/11/02
296T5 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 1 2 41,0 486,8 3,6 0,7 0,71 7,4 22/11/02
296T6 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 1 1 36,8 431,3 14,3 3,3 0,87 7,4 22/11/02
400T1 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 2 1 38,2 487,5 18,0 3,7 0,87 7,4 22/11/02
400T2 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 1 1 39,8 560,6 19,3 3,4 0,89 7,4 22/11/02
400T3 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 2 3 29,0 227,6 5,4 2,4 0,93 7,4 22/11/02
400T4 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 2 1 32,7 346,2 10,6 3,1 0,99 7,4 22/11/02
400T5 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 1 1 29,5 216,5 3,5 1,6 0,84 7,4 22/11/02
400T6 Solbergstrand Solbergstrand Ytre fjord 2 1 33,2 279,9 5,8 2,1 0,76 7,4 22/11/02
297T1 Steilene Steilene og Killingen Indre fjord 1 2 39,5 481,6 5,2 1,1 0,78 7,9 06/11/02
297T2 Steilene Steilene og Killingen Indre fjord 2 4 43,8 750,0 21,0 2,8 0,89 7,9 06/11/02
297T3 Steilene Steilene og Killingen Indre fjord 1 2 35,2 342,6 3,7 1,1 0,79 7,9 06/11/02
297T4 Steilene Steilene og Killingen Indre fjord 2 2 34,7 374,2 6,0 1,6 0,90 7,9 06/11/02
297T5 Steilene Steilene og Killingen Indre fjord 1 3 43,1 745,0 8,5 1,1 0,93 7,9 06/11/02
297T6 Steilene Steilene og Killingen Indre fjord 2 4 44,5 861,5 22,2 2,6 0,98 7,9 06/11/02
298T1 Steilene Steilene og Killingen Indre fjord 2 3 44,5 801,5 13,8 1,7 0,91 7,9 06/11/02
298T2 Steilene Steilene og Killingen Indre fjord 2 2 34,4 309,6 3,4 1,1 0,76 7,9 06/11/02
298T3 Steilene Steilene og Killingen Indre fjord 2 6 48,5 1148,0 23,6 2,1 1,01 7,9 06/11/02
298T4 Steilene Steilene og Killingen Indre fjord 1 3 38,5 494,0 5,8 1,2 0,87 7,9 06/11/02
298T5 Steilene Steilene og Killingen Indre fjord 2 2 40,3 544,0 7,5 1,4 0,83 7,9 06/11/02
298T6 Steilene Steilene og Killingen Indre fjord 2 2 37,2 445,0 5,5 1,2 0,86 7,9 06/11/02
299T1 Gråøyrenna Gråøyrenna Indre fjord 1 5 44,5 768,0 29,0 3,8 0,87 7,9 06/11/02
299T2 Gråøyrenna Gråøyrenna Indre fjord 2 4 39,5 561,0 15,3 2,7 0,91 7,9 06/11/02
299T3 Gråøyrenna Gråøyrenna Indre fjord 1 7 56,0 1770,0 38,8 2,2 1,01 7,9 06/11/02
299T4 Gråøyrenna Gråøyrenna Indre fjord 1 4 49,5 1058,0 24,9 2,4 0,87 7,9 06/11/02
299T5 Gråøyrenna Gråøyrenna Indre fjord 2 3 36,9 430,8 6,6 1,5 0,86 7,9 06/11/02
299T6 Gråøyrenna Gråøyrenna Indre fjord 2 6 48,4 1117,0 30,5 2,7 0,99 7,9 06/11/02
300T1 Gråøyrenna Gråøyrenna Indre fjord 2 4 42,5 716,0 15,6 2,2 0,93 7,9 06/11/02
300T2 Gråøyrenna Gråøyrenna Indre fjord 2 2 36,2 401,0 7,4 1,8 0,85 7,9 06/11/02
301T1 Gråøyrenna Gråøyrenna Indre fjord 2 3 47,0 959,0 30,9 3,2 0,92 7,9 06/11/02
301T2 Gråøyrenna Gråøyrenna Indre fjord 1 2 39,0 542,0 11,9 2,2 0,91 7,9 06/11/02
302T1 Gråøyrenna Gråøyrenna Indre fjord 1 3 43,5 759,0 12,9 1,7 0,92 7,9 06/11/02
302T2 Gråøyrenna Gråøyrenna Indre fjord 2 4 50,0 1187,0 17,3 1,5 0,95 7,9 06/11/02
303T1 Gråøyrenna Gråøyrenna Indre fjord 2 2 37,9 465,2 9,3 2,0 0,85 7,9 06/11/02
303T2 Gråøyrenna Gråøyrenna Indre fjord 2 3 39,6 589,0 16,9 2,9 0,95 7,9 06/11/02
304T1 Killingen Steilene og Killingen Indre fjord 1 5 54,0 1451,5 75,3 5,2 0,92 7,9 07/11/02
304T2 Killingen Steilene og Killingen Indre fjord 1 4 55,5 1355,5 60,5 4,5 0,79 7,9 07/11/02
304T3 Killingen Steilene og Killingen Indre fjord 1 2 38,0 500,2 18,8 3,8 0,91 7,9 07/11/02
304T4 Killingen Steilene og Killingen Indre fjord 2 2 36,0 467,8 18,3 3,9 1,00 7,9 07/11/02
Kjønn: 1=hunnfisk, 2=hannfisk; Alder: år; Lengde: cm; Vekt: g; Levervekt: g; Temp: °C





Detection MT (V) -1,5 ± 0,1
Cell volume (ml) 10,2
Addit. Purge time (s) 10
No. of replicates 3
Initial Purge time (s) 60
Equilibration time (s) 0
Start Potential (V) -1,2
End Potential (V) -1,65
Voltage Step (V) 0,005951
Pulse Amplitude (V) 0,05
Pulse time (s) 0,04
Voltage Step time (V) 0,4
Sweep rate (V/s) 0,0149
Smoothfactor 4
Min. Peak width (Vsteps) 5
Min. Peak height (A) 1e-010
Vedlegg 4. Optimalisering vitellogenin
Hver boks presenterer fortynning av primært antistoff deretter fortynning av TMB.
Vedlegg 5. Bearbeidede data for skrubbe
























































300S1 10,1 17,7 0,676 0,4 0,0077 101,179 3,892
300S2 8,9 0,344 2,1 0,0022 11,815 130,370 7,741 7,741
301S1 12,6 37,2 1,076 1,0 0,0009 4,203 45,142 3,892
301S2 18,1 18,7 0,415 0,2 0,0006 9,059 84,118 3,559 3,559
302S10 11,1 16,2 0,271 0,3 0,0008 210,638 35,106
302S11 6,3 22,9 0,591 0,6 0,0008 20,862 161,207 8,819 8,819
302S12 12,3 14,9 0,386 1,7 0,0013 23,897 204,828 10,469 10,469
302S13 8,8 24,8 0,304 0,7 0,0009 6,976 147,561 6,707
302S14 12,6 36,4 0,347 0,5 0,0022 15,091 120,732 5,030
302S15 11,8 19,7 0,771 0,5 0,0007 12,048 129,643 9,167 9,167
302S16 8,4 24,2 0,773 2,8 0,0011 8,250 99,000 9,167
302S17 15,4 23,5 1,278 1,1 0,0008 4,365 40,452 5,535 5,535
302S18 12,5 30,6 0,413 1,2 0,0008 9,288 163,907 9,179 9,179
302S19 6,0 26,4 0,750 4,4 0,0028 92,400 11,000
302S1 25,2 0,361 0,1
302S20 9,5 17,2 0,450 1,2 0,0009
302S21 13,2 27,7 0,338 0,8 0,0008 14,587 131,522 15,065 15,065
302S22 9,0 21,5 0,371 1,0 0,0015 5,812 73,482 3,607 3,607
302S23 9,9 22,8 0,317 0,9 0,0006 19,324 222,973 7,432
302S24 10,5 28,6 0,341 0,5 0,0011 16,500 135,000 2,500
302S25 9,6 23,4 0,354 1,1 0,0009 9,500 127,500 12,500
302S2 8,4 26,8 0,257 2,9 0,0029 29,730 237,838 7,432
302S3 7,6 0,672 3,7 0,0011 4,052 58,132 2,936
302S4 8,1 21,7 0,841 4,8 0,0014 8,213 141,855 3,733
302S5 10,1 32,4 0,354 0,7 0,0059 34,286 364,286 10,714
302S6 9,0 31,5 0,795 0,7 0,0008 21,621 170,690 5,690
302S7 7,4 32,3 0,552 1,6 0,0005 3,596 66,987 3,526
302S8 9,7 14,9 0,863 0,9 0,0011 21,667 160,000 16,333 16,333
302S9 9,2 15,4 0,395 0,5 0,0012 17,430 302,113 19,289 19,289
272S1 7,8 0,560 4,0 0,0023 37,079 324,438 22,247 22,247
272S2 6,0 8,5 0,509 5,4 0,0029 16,685 179,213 5,500 5,500
272S3 9,8 16,4 0,714 4,1 0,0038 12,012 184,800 9,504 9,504
273S1 4,0 9,5 0,463 2,1 0,0077 22,306 275,000 20,778 20,778
294S1 4,3 9,8 0,612 1,8 10,257 75,811 6,689 6,689
294S2 5,4 7,6 0,919 3,6 0,0034 19,760 207,485 9,090 9,090
294S3 4,3 14,1 0,345 4,3 0,0072 14,982 198,405 16,601 16,601
295S1 8,8 17,0 0,427 1,7 0,0023 11,910 158,797 7,146 7,146
295S2 5,5 15,0 0,888 0,8 0,0068 15,000 166,667 15,000 15,000
295S3 8,6 13,9 0,811 3,4 0,0045 12,632 142,105 7,895 7,895
296S1 6,7 17,7 0,724 5,9 0,0034 4,908 78,974 2,821
296S2 8,6 24,5 0,827 1,2 0,0020 4,324 79,655 3,414 3,414
296S3 20,6 16,2 0,789 5,7 0,0049 15,968 171,505 6,505 6,505
296S4 9,9 21,4 0,797 0,0039 17,722 201,667 12,833 12,833
296S5 11,3 22,9 0,317 1,1 0,0057 113,321 740,943 47,943 47,943
296S6 7,5 38,5 0,492 2,4 0,0014 8,667 110,000 5,333 5,333
296S7 7,0 13,9 1,068 1,3 0,0007 22,811 220,507 15,207 15,207
296S8 6,3 32,7 0,769 5,2 0,0068 31,132 264,623 15,566 15,566
296S9 5,0 5,3 1,589 3,0 0,0011 41,250 381,944 24,444 24,444
298S1 6,7 12,2 0,561 2,7 0,0019 14,589 159,789 8,337 8,337
298S2 5,5 8,0 1,099 9,2 0,0034 18,857 179,143 7,857
298S3 6,6 13,2 0,483 1,7 0,0017 10,518 105,179 6,311 6,311
299S1 3,8 8,1 0,953 4,1 0,0035 25,667 247,500 12,833 12,833
299S2 8,0 13,9 0,814 2,2 0,0013
299S3 6,4 7,0 0,834 16,1 0,0028 12,107 144,497 8,982 8,982
299S4 5,9 8,8 0,645 7,4 0,0048 41,250 422,321 32,411 32,411
MT: µg mg-1; ALA-D: ng min-1 mg-1; CYP1A: OD450; EROD: pmol min-1 mg-1; PAH: µg kg-1 OD380-1
Vedlegg 6. Bearbeidede data for torsk





























































272T1 1276 7,3 28,7 0,035 1,4 0,0009 8,938 137,500 6,875 6,875
272T2 1547 7,2 38,7 0,054 11,1 0,0004
272T3 6,0 42,3 0,044 16,1 0,0003 4,628 61,372 5,030
272T4 976 7,6 30,5 0,051 11,9 0,0006 41,027 4,459
272T5 1687 7,3 31,4 0,042 13,2 0,0002 57,750 5,156
272T6 1909 6,5 47,0 0,070 6,1 0,0053 84,857 23,571
294T1 923 8,3 35,5 0,039 1,1 0,0003 4,988 52,762 4,797
294T2 1078 6,7 49,7 0,030 2,5 0,0003 9,538 77,254 5,150 5,150
294T3 1983 7,0 54,9 0,049 5,8 0,0002 4,870 69,578 4,970
294T4 1473 5,1 39,6 0,041 3,3 0,0003 10,027 102,808 7,869 7,869
294T5 1009 8,6 24,8 0,041 2,2 0,0004
294T6 1236 4,6 50,1 0,029 2,0 0,0007 5,042 87,083 7,639
295T1 2710 7,7 44,1 0,036 9,0 0,0003 5,328 61,875 8,594
295T2 1790 8,9 32,4 0,032 0,2 0,0004 72,303 9,270
295T3 1400 7,4 34,2 0,040 3,8 0,0003 6,600 77,000 11,000
295T4 1203 6,5 52,4 0,036 3,5 0,0001 2,447 30,000 1,974
295T5 2400 5,1 45,5 0,040 5,6 0,0012 3,482 42,321 2,679
295T6 3,4 26,6 0,022 0,2 0,0074 3,853 47,919 3,952 3,952
296T1 2954 6,6 41,1 0,032 20,4 0,0025 61,875 11,458
296T2 2591 4,8 43,4 0,031 6,7 0,0003 68,095 4,365
296T3 516 7,4 43,5 0,054 12,8 0,0006 4,740 49,227 4,558
296T4 2416 4,6 56,1 0,049 6,7 0,0003 7,522 63,088 6,309 6,309
296T5 1221 5,9 41,4 0,039 2,8 0,0015 3,046 27,560 3,626
296T6 1439 5,5 38,5 0,061 4,3 0,0002 13,063 82,500 8,594
400T1 2940 5,9 48,0 0,059 9,7 0,0016 57,200 11,000
400T2 2379 7,8 30,4 0,036 1,7 0,0003 7,875 91,875 9,375
400T3 1498 7,8 49,3 0,085 7,3 0,0003 5,447 75,291 8,010
400T4 1245 6,9 39,9 0,050 15,7 0,0008 7,104 87,083 11,458
400T5 1583 9,5 31,1 0,050 6,5 0,0002 5,066 58,618 5,717 5,717
400T6 1479 7,0 42,3 0,064 11,4 0,0002 6,165 77,967 5,440 5,440
297T1 1919 3,0 30,2 0,122 3,7 0,0045
297T2 2902 3,5 33,3 0,072 17,6 0,0044 18,816 289,474 15,921 15,921
297T3 2169 3,5 41,4 0,067 13,8 0,0011 41,250 357,500 22,000 22,000
297T4 1762 6,1 19,5 0,140 2,8 0,0034 8,288 165,753 11,301 11,301
297T5 2793 3,8 14,3 0,493 3,7 0,0010 18,629 292,742 49,234 49,234
297T6 2266 7,2 17,6 0,196 5,2 0,0016 292,188 24,063 24,063
298T1 1241 5,4 8,3 0,883 1,0 0,0004 9,188 206,250 24,375 24,375
298T2 1200 7,0 16,6 0,236 7,1 0,0041 19,609 454,348 33,478 33,478
298T3 1803 3,5 24,1 0,150 12,1 0,0036 9,180 161,278 7,071 7,071
298T4 2367 5,5 13,6 0,073 8,2 0,0010 8,830 169,459 5,173 5,173
298T5 1871 5,0 12,0 0,309 4,8 0,0005
298T6 1949 6,4 30,8 0,226 9,5 0,0001 8,319 235,714 12,063 12,063
299T1 3748963 5,7 30,1 0,182 5,5 0,0035 12,058 120,577 3,173
299T2 2266 2,4 16,0 0,522 19,3 0,0178 22,275 217,250 203,500 203,500
299T3 12600680 9,4 42,5 0,052 3,2 0,0004 55,000 11,000
299T4 1455480 5,4 16,9 0,261 6,4 0,0064 165,000 10,861 10,861
299T5 1387 4,7 31,6 0,181 11,5 0,0051 14,198 249,419 16,116 16,116
299T6 5,8 14,3 0,205 21,9 0,0040
300T1 2422 4,6 12,3 0,137 5,3 0,0048 10,536 182,892 16,301 16,301
300T2 1725 5,4 17,1 0,122 5,8 0,0057 25,255 353,571 18,520 18,520
301T1 2816 3,9 17,8 0,167 8,2 0,0015 15,918 252,353 31,059 31,059
301T2 1167 8,2 17,8 0,171 11,3 0,0053 23,023 345,349 56,279 56,279
302T1 971 5,7 39,1 0,230 10,8 0,0051 11,710 283,871 19,516 19,516
302T2 1354 7,3 28,7 0,252 13,1 0,0028 10,065 94,050 14,355 14,355
303T1 3147 6,6 14,8 0,184 3,9 0,0013 10,638 217,105 13,461 13,461
303T2 3369 4,5 27,1 0,355 14,2 0,0070 22,611 296,389 29,028 29,028
304T1 1268032 4,4 25,2 0,124 6,8 0,0019 50,400 344,400 21,000
304T2 986597 5,0 41,2 0,210 7,0 0,0017 14,208 192,500 4,537 4,537
304T3 64877 4,7 30,1 0,076 26,7 0,0017 20,277 230,602 4,373 4,373
304T4 3793 5,2 22,3 0,122 9,4 0,0005 8,938 130,625 4,744 4,744
Vitellogenin: ng ml-1; MT: µg mg-1; ALA-D: ng min-1 mg-1; CYP1A: OD450; EROD: pmol min-1 mg-1;
PAH: µg kg-1 OD380-1
Vedlegg 7. Kjemikalieliste
Kjemikalier Produktnr Leverandør
Albumin, Bovint A9647 Sigma-Aldrich
Albumin, Bovint (Frysetørket) 86959 Bio-Rad
Ammoniakkløsning 105432 Merck
Ammoniumklorid 101145 Merck
Anti-torsk Vg antiserum (Julia) - Gitt av Christer SilversandUniversitetet i Gøteborg
Aprotinin A6279 Sigma-Aldrich
Coating/Standard Torsk Vitellogenin - Intern NIVA
δ-Aminolevulinsyre hydroklorid A3785 Sigma-Aldrich
DC Protein Assay 500-0116 Bio-Rad
Ditiotreitol D0632 Sigma-Aldrich
Eddiksyre 6001 J.T.Baker
Ehrlich’s reagens D8904 Sigma-Aldrich
Etanol rektifisert - A/S Vinmonoploet
Etoksyresorufin E3763 Sigma-Aldrich
Geit anti-kanin IgG (H+L) Pepperrot peroksidase 172-1019 Bio-Rad




Kanin anti-fisk CYP1A peptid polyklonalt antistoff CP-226 C02401201 Biosense Laboratories
Karbonat-bikarbonat bufferkapsler C3041 Sigma-Aldrich
Kvikksølv 104403 Merck
Kvikksølv(II)-klorid (Sublimert) 104419 Merck
Metallotionein fra kaninlever M7641 Sigma-Aldrich
Mus anti-torsk CYP1A monoklonalt antistoff NP-7 C02406101 (Cyp-01) Biosense Laboratories
NADPH N1511 Sigma-Aldrich
Natriumfosfat Dibasisk S9763 Sigma-Aldrich




Protein Assay Reagent A (alkalin kobbertartarat løsning) 500-0113 Bio-Rad





TMB PLUS 4390A Kem-En-TechDiagnostics A/S
Trikloreddiksyre 100807 Merck
Triton® X-100 X-100 Sigma-Aldrich
Trizma® Base T1503 Sigma-Aldrich
Trizma® Hydroklorid T3253 Sigma-Aldrich
Tween®-20 P1379 Sigma-Aldrich
Øvrige kjemikalier var av analytisk kvalitet
Vedlegg 8. Utstyr
Eppendorf Centrifuge 5810 R Brinkmann Instruments
RC5C kjølesentrifuge Sorvall Instruments
Biofuge 28 RS Heraeus sepatech
Sentrifuge for eppendorf NIVA
SS-34 rotor Sorvall Instruments
SM-24 rotor Sorvall Instruments
Rotor #3740 eppendorf Heraeus sepatech





Potter-Elvehjem Teflon® homogeniseringssett -
Microtest plate 96-brønner Flat bunn Sarstedt
SOFTmax v2.32 1992 Molecular Devices Corp.
F96 Cert. Maxisorp Nunc-immuno plate Tamro Medlab AS 
Thermo max Microplate reader Molecular Devices Corp.
SkanWasher300 Skatron Instruments
757 VA Computrace v1.0 Metrohm Ion Analysis
Metrohm 663 VA Stand Polarograf Metrohm
µAutolab typeII potentiostat/galvanostat Eco Chemie B.V.
IME663 rører/bobler Eco Chemie B.V.
Cytofluor 2300-Series System Versjon 2B2 Astroscan Ltd.
Cytofluor™2300 Fluorescence Measurement System Millipore
Symmetry®C18 (3,9x150mm, 5µm) kolonne Waters, Milford, MA, USA
Vydac 201TP5415 kolonne -
Perkin-Elmer LS-4 detektor Perkin-Elmer, Buckinghamshire, UK
Shimadzu RF-10A XL detektor Shimadzu, Kyoto, Japan
Kanyler og sprøyter Terumo® Europe
Nunc kryorør Tamro Medlab AS
eppendorfrør Treff AG
Novaspec II spektrofotometer Pharmacia LKB
Statistica® software, versjon 6.1 Statsoft
Vedlegg 9. Buffere og løsninger
Homogeniseringsbuffer











































Ehrlichs reagens 2,0 g










Ammoniakk 25% 154 ml
dH2O til 1 liter
Coatingbuffer
(til CYP1A)
















(til CYP1A og vitellogenin)
TTBS
Bovint serumalbumin (0,1%)
